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Neste trabalho foi avaliada a degradação de estrogênios em solução aquosa e em 
amostras de esgoto, utilizando-se processos avançados de oxidação fundamentados em 
fotocatálise heterogênea e processos Fenton. Adicionalmente, foi desenvolvido um método 
de determinação fundamentado em cromatografia em fase líquida de alta eficiência com 
detecção ultravioleta e de fluorescência, para determinação dos estrogênios estrona (E1), 
17-estradiol (E2), estriol (E3) e 17-etinilestradiol (EE2) em águas residuais urbanas, e E1, 
E2 e EE2 para controle analítico nos estudos de degradação.  
Estudos de degradação fotocatalítica realizados em escala de bancada permitiram 
verificar uma elevada eficiência de tratamento dos sistemas fundamentados no uso de TiO2 
e radiação UVC. Entretanto, observou-se que grande parte da degradação foi devida a 
processos de fotólise (ausência de fotocatalisador), propiciados pela elevada 
fotossensibilidade dos substratos em estudo. Na presença de radiação de menor energia 
(UVA) o processo de fotólise foi praticamente suprimido, o que permitiu observar eficiente 
degradação dos estrogênios em tempos de reação da ordem de 30 min. Em processos 
assistidos por radiação solar, a fotocatálise mediada por TiO2 mostrou elevada capacidade 
de degradação, permitindo a remoção praticamente completa dos estrogênios em tempos 
de reação de 15 min. Estudos similares foram realizados na presença de ZnO, sendo 
constatada eficiência de degradação que corresponde a aproximadamente à metade da 
apresentada pelos sistemas fundamentados no uso de TiO2. Estudos de degradação 
realizados na presença de radiação UVA e TiO2 suportado em anéis de vidro permitiram 
verificar degradação quase completa dos hormônios, em tratamentos de aproximadamente 
60 min. Embora a eficiência de degradação seja inferior à apresentada pelos sistemas que 
utilizam fotocatalisador em suspensão, em razão da significativa redução de área superficial 
nos sistemas imobilizados, o uso destas formas suportadas viabiliza o estabelecimento de 
processos contínuos.  
Os processos foto-Fenton aplicados em meio homogêneo apresentaram eficiência de 
degradação comparável à dos processos fotocatalíticos mediados por TiO2 em suspensão. 
O emprego de sistemas heterogêneos mediados pelo uso de ferro imobilizado em quitosana 
permitiu a degradação praticamente completa dos estrogênios em tratamentos de 90 min, 
tempo este que foi reduzido para 60 min a partir da segunda vez de uso do catalisador 
suportado. Estudos mais aprofundados sobre o mecanismo de degradação permitem sugerir 
a ocorrência de processos homogêneos e heterogêneos, do tipo Fenton, foto-Fenton e like-
Fenton.    
Estudos de degradação de estrogênios em amostras de esgoto fortificadas 
permitiram verificar remoções da ordem de 85% em processos de fotocatálise mediados por 
TiO2 imobilizado e assistidos por radiação UVA. Por sua vez, processos Fenton 
homogêneos assistidos por luz solar permitiram degradações superiores a 90%. 
Este conjunto de resultados permite inferir que processos de fotocatálise mediados 
por TiO2 e processos foto-Fenton, assistidos por radiação solar ou artificial, proporcionam 
uma eficiente degradação dos estrogênios em solução aquosa, inclusive com o uso de 
fotocatalisadores imobilizados. Trata-se de uma observação relevante, na medida em que 
vislumbra o desenvolvimento de reatores contínuos de maior porte.  
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In this work the degradation of estrogens in aqueous solution and in sewage samples 
was evaluated, using advanced oxidation processes based on heterogeneous photocatalysis 
and Fenton processes. Additionally, an analytical method based on high performance liquid 
chromatography with ultraviolet and fluorescence detection was established for the 
determination of estrogens estrone (E1), 17-estradiol (E2), estriol (E3) and 17-
ethynilestradiol (EE2) in urban wastewater and E1, E2, and EE2 for analytical control in 
degradation studies. 
Photocatalytic degradation studies carried out in batch scale allowed to verify a high  
efficiency of the systems based on the use of TiO2 and UVC radiation. However, it was 
observed that a large part of the degradation was due to photolysis processes (no 
photocatalyst), provided by the high photosensitivity of the studied substrates. In the 
presence of lower energy radiation (UVA) the process of photolysis was virtually suppressed, 
allowing to observe efficient estrogens degradation in reaction time of about 30 min. In 
processes assisted by solar radiation, TiO2-mediated systems shown high degradation 
capacity, enabling the almost complete degradation of estrogens in reaction times of 15 min. 
Similar studies were carried out in the presence of ZnO, with results which corresponds to 
approximately a half of the results showed by the systems based on the use of TiO2. In 
degradation studies involving the use of UVA radiation and TiO2 supported on glass rings the 
almost complete degradation of the hormones was observed in treatment times of about 60 
min. Although the degradation efficiency was lower than that presented by suspended 
photocatalyst, because of the significant reduction in the surface area for the immobilized 
systems, the use of these supported forms enables the establishment of continuous 
treatment processes. 
The homogeneous photo-Fenton processes showed degradation efficiency 
comparable to that of photocatalytic processes mediated by TiO2 suspensions. The 
heterogeneous systems using immobilized iron on chitosan allowed the almost complete 
degradation of estrogens in treatments of 90 min, which this time was reduced to 60 min 
after the second time use of the supported catalyst. More detailed studies on the degradation 
mechanism suggest the occurrence of homogeneous and heterogeneous processes 
involving Fenton, photo-Fenton and Fenton-like .  
Degradation studies of estrogens in spiked sewage samples allowed to verify removal 
of 85% in photocatalysis processes mediated by immobilized TiO2 and assisted by UVA 
radiation. On the other hand, homogeneous Fenton processes assisted by sunlight allowed 
degradations over 90%. 
This set of results allows to observe that photocatalysis processes mediated by TiO2 
and photo-Fenton process, assisted by solar radiation or artificial allow an efficient 
degradation of estrogens in aqueous solution, including the use of immobilized 
photocatalysts. There is an important feature, which envision the development of continuous 
and larger size reactors. 
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ferro  (B) durante o tratamento por sistema Fenton, em reator solar 
(CPC) de amostra de efluente da ETE B, fortificada com E1, E2 e EE2 
(50 g L-1). 10 L de solução. (Condições iniciais: 15 mg L-1 de Fe2+, 
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De maneira geral, o processo de contaminação ambiental afeta com igual 
preocupação todos os compartimentos ambientais, em razão da grande diversidade de 
resíduos produzidos pela atividade humana. Com relação à contaminação do meio 
hídrico, destaque pode ser dado ao lançamento de resíduos domésticos e industriais, 
assim como à produção de resíduos agrícolas, os quais costumam apresentar um 
elevado potencial poluente. 
Dentro do contexto dos resíduos de origem doméstica, especial atenção tem sido 
dada aos efluentes sanitários, resíduo que, em função do constante crescimento 
populacional e da usual urbanização mal planejada, contribui de maneira decisiva com a 
contaminação dos recursos hídricos, devido a problemas relacionados com o tratamento 
destes efluentes. Além dos problemas macroscópicos associados ao lançamento de 
esgoto, um número crescente de artigos tem enfatizado mais recentemente a veiculação 
de diversos micropoluentes, espécies químicas capazes de provocar efeitos deletérios 
mesmo em concentrações da ordem de ng L-1. Dentre os micropoluentes pesquisados, os 
estrogênios ocupam um lugar de destaque, principalmente em função da sua presença 
contínua no esgoto, da usual ineficiência de remoção apresentada pelos processos 
convencionais de tratamento e da grande variedade de efeitos adversos provocados pela 
sua presença.  
Nos últimos anos, diversos trabalhos têm sido desenvolvidos com o objetivo de 
monitorar a presença de estrogênios em águas naturais, sendo freqüente a sua presença 
em águas superficiais e subterrâneas. Por outro lado, esforços têm sido dedicados ao 
estudo de novas tecnologias para purificação da água, comprovando-se a elevada 
capacidade de degradação apresentada pelos processos avançados de oxidação. De 
maneira geral, referidos processos permitem a eficiente degradação de poluentes em 
fase aquosa, em alguns casos promovendo a sua completa mineralização, em tempos de 
reação relativamente curtos.  
Buscando contribuir com as necessidades expostas, o presente trabalho objetiva 
investigar técnicas de pré-concentração com base em métodos de extração em fase 
sólida (SPE) que permitem verificar a presença dos analitos de interesse. Em conjunto 
com estas técnicas, serão empregados equipamentos com sensibilidade aos estrogênios 
17-estradiol, estrona e 17-etinilestradiol, acima dos valores nominais relatados em 
diferentes referênciasa para técnicas de cromatografia em fase líquida de alta eficiência 
acoplada a detectores UV-VIS e de fluorescência. O processo de pré-concentração 
precisa ser validado de acordo com diferentes parâmetros de mérito, permitindo realizar a 
avaliação da presença de estrogênios de relevância ambiental em amostras aquosas e 
de esgoto, bruto e tratado, e a avaliação da eficiência de degradação dos processos 




propostos, em escala de bancada e piloto 
Como forma de degradação, pretende-se investigar os resultados obtidos por 
fotocatálise heterogênea e sistemas Feton empregando diferentes variáveis de 
tratamento que serão otimizadas através de ensaios de planejamento experimental. 
Como catalisadores do processo pretende-se avaliar ou uso de TiO2 e ZnO (fotocatálise 
heterogênea) em suspensão ou imobilizado, com exposição a radiação artificial (UVA e 
UVC) e natural (radiação solar). Também será investigado o potencial dos sistemas 
Fenton, com ferro nas suas formas livre e imobilizada. Em todos os estudos, formas 
imobilizadas de emprego dos catalisadores necessitam ser caracterizadas. 
Por fim, alguns métodos de tratamento serão testados em reatores em escala de 
bancada e escala piloto. 
  




2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
Conforme defendido por alguns autores, o crescimento populacional e o aumento 
da atividade industrial vêm causando problemas ambientais que têm se tornado cada vez 
mais críticos e freqüentes, provocando alterações na qualidade do solo, do ar e da água 
(KUNZ et al., 2002, GHISELLI e JARDIM, 2007).  
Dentro deste contexto, a contaminação de águas naturais costuma ser 
considerado um dos maiores problemas da sociedade moderna, com implicações ainda 
em discussão. Segundo dados do Programa das Nações Unidas para o 
Desenvolvimento, apresentados no Relatório do Desenvolvimento Humano de 2006, em 
países em desenvolvimento pelo menos uma em cada duas pessoas não têm acesso à 
água de boa qualidade, enquanto que apenas 50% da população mundial têm acesso a 
saneamento adequado (PNUD 2006). Uma análise dos dados brasileiros, realizada pela 
Pesquisa Nacional de Saneamento Básico (PNSB) e divulgada pelo Instituto Brasileiro de 
Geografia e Estatística (IBGE, 2008), mostra que apenas 55,2% dos municípios são 
atendidos por rede coletora de esgoto e naqueles onde existe uma rede de esgotamento 
sanitário, somente 28,5% possuem um sistema de tratamento. Em estudos anteriores 
(IBGE, 2000) já havia sido observado que apenas 20,2% dos municípios brasileiros 
possuíam condições de esgotamento sanitário adequado, com coleta e tratamento. Por 
este motivo, o lançamento de efluentes domésticos nos rios pode ser considerado uma 
das principais fontes poluidoras dos ecossistemas aquáticos. (FREITAS, 2008) 
Dentre os muitos tipos de poluentes veiculados pelo esgoto, especial atenção tem 
sido dada recentemente à classe dos micropoluentes, espécies químicas que, mesmo em 
concentrações inferiores a 1,0 mg L-1, são capazes de desencadear efeitos deletérios 
sobre os sistemas em que são introduzidos (REIS FILHO et al., 2006; KLAVARIOTI et al., 
2009). Dentro do grande número de substâncias classificadas como micropoluentes, 
destaque pode ser dado aos interferentes endócrinos (EDs, do inglês endocrine 
disruptors), os quais, em razão da massificação do seu uso, da baixa eficiência de 
remoção apresentada pelos sistemas convencionais de tratamento (BOLONG et al., 
2009; KRAUZE et al., 2009; YING et al., 2009; ZORITA et al., 2009) e do contínuo aporte 
no ambiente aquático, contaminam águas superficiais e subterrâneas, provocando efeitos 
deletérios ainda em discussão (BILA e DEZOTTI, 2007a; GHISELLI e JARDIM, 2007; 
SCHERR et al., 2009). 
Nos últimos anos, a presença de interferentes endócrinos em esgoto e águas 
naturais tem sido relatada com bastante frequência (CAMPBELL et al., 2006; AL-RIFAI et 
al., 2007; BELGIORNO et al., 2007; KOH et al., 2007; KUSTER et al., 2008; ZORITA et 
al., 2009), o que representa um alerta para a necessidade de se desenvolver tecnologias 
de tratamento adequadas (PEREIRA et al. 2011b).  




No Brasil, os estudos orientados a avaliar a presença deste tipo de contaminação 
iniciaram em 1999, quando Stumpf et al. (1999) e Ternes et al. (1999) reportaram pela 
primeira vez a presença de desreguladores endócrinos em esgotos, efluentes e águas 
naturais, no Estado do Rio de Janeiro. 
 
2.1 INTERFERENTES ENDÓCRINOS (ESTROGÊNIOS) NO MEIO AMBIENTE 
Interferentes endócrinos correspondem a um numeroso grupo de espécies 
químicas, as quais podem danificar o sistema endócrino, alterar a sua função, interagir 
com receptores hormonais ou alterar o metabolismo de hormônios em órgãos endócrinos, 
alterações estas que podem provocar o surgimento de diversas anomalias no sistema 
reprodutivo, com destaque para infertilidade, câncer de próstata, síndrome da 
menopausa, masculinização e feminização de espécies (JANEX-HABIBI et al., 2009; 
REIS et al., 2006).  
Várias são as substâncias que podem afetar o sistema endócrino, incluindo 
substâncias sintéticas (ex. alquilfenóis, pesticidas, ftalatos, bifenilas policlorados, bisfenol 
A, fármacos, dentre outras) e naturais (estrogênios e fitoestrogênios), (THOMAS, 1998; 
JØRGENSEN E SØRENSEN, 2000, SODRÉ et al., 2007b).  
Dentre os desreguladores endócrinos, especial atenção tem sido dada a 
estrogênios naturais como 17 -estradiol (E2), estriol (E3) e estrona (E1), produzidos 
naturalmente por mamíferos e excretados principalmente por mulheres em idade fértil. 
Por sua vez, também tem despertado interesse alguns estrógenos sintéticos, como o 17 
-etinilestradiol (EE2), usados extensivamente como contraceptivos e com propósitos 
terapêuticos, principalmente para o controle da síndrome da menopausa e do câncer de 
próstata (REIS filho et al., 2006).  
A estrutura química destes estrógenos e algumas importantes propriedades físico-
químicas são apresentadas na Tabela 1, enquanto que a quantidade média excretada por 
humanos é apresentada na Tabela 2.  
Os valores de Log KOW indicam certa hidrofobicidade dos compostos, 
consequentemente eles apresentam uma maior solubilidade em meio apolar, refletindo 
em uma tendência à migração para o meio orgânico, sendo encontrados facilmente nos 
sedimentos. Em relação à solubilidade, os estrogênios naturais E1, E2 e E3 apresentam 
uma solubilidade aproximadamente 25 vezes maior que o estrogênio sintético EE2. 
Entretanto, estas concentrações são bastante superiores às usualmente encontradas na 
natureza, que costumam ser da ordem de ng L-1. A pressão de vapor mostra baixa 
tendência à vaporização, indicando que estes compostos tendem a permanecer no meio 
aquoso. Além disso, isso implica em uma maior facilidade de análise por processos 
cromatográficos em fase líquida. Com relação aos antecedentes apresentados na Tabela 




2, é possível constatar que o aporte diário dos estrogênios é relativamente baixo. 
Entretanto, levando-se em consideração que grande parte da população se concentra 
nos grandes centros urbanos a freqüência com que estas espécies são encontradas no 
meio ambiente não é surpreendente. 
 
Tabela 1. Estrutura química e principais propriedades físico-químicas dos estrógenos E1, 
E2, EE2 e E3. 


































C20H24O2 296,40 0,48 3,67 4,5x10-11 
MM: Massa Molar (g mol-1); S: Solubilidade em água a 25oC (mg L-1); PV: Pressão de 
Vapor (mm Hg). Fonte: Adaptado de REIS FILHO et al., 2006. 
 
 
Tabela 2. Quantidade média de estrógenos excretados diariamente na urina de 
humanos. 
Estrógeno Excreção ♂  (g/dia) 
Excreção ♀ (g/ dia) 
Pré-menopausa Pós-menopausa Gravidez  Tratamento  Hormonal 
E1 3,9 10,7 5,00 11,94 - 
E2 1,5 4,71 2,78 347 - 
E3 1,5 8,12 2,78 24078 - 
EE2 - - - - 10,5-31,5* 
*Valores baseados em excreções de 30-90% de mulheres em tratamento com pílula 
contraceptiva contendo 35 g/dia de EE2 (ABDEL-AZIZ e WILLIAMS, 1970; RANNEY, 
1977 apud JOHNSON et al., 2000). Fonte: JOHNSON et al., 2000; LIU et al., 2009. 
 
 
Em função da seriedade dos efeitos causados por essas substâncias, diversos 
trabalhos orientados a identificar e quantificar a presença de hormônios em águas 
naturais foram desenvolvidos na última década. Na Tabela 3 se apresentam alguns 
valores de concentração reportados na análise de águas superficiais, subterrâneas e de 




consumo, valores estes que demonstram a presença de estrogênios inclusive em águas 
de consumo, em níveis de ng L-1. 
 
 Tabela 3. Quantidade média de estrógenos encontrados no meio aquoso em ng L-1.  
 Água superficial Água subterrânea Água potável 
 <0,1-3,4 [1];  n.d-120 [2] 0,2-0,6 [11] 
 0,2-6,6 [3] n.d-4,5 [13]  
 <0,3-7,2[4] n.d-1,6 [16]  
 5-12[5]   
Estrona (E1) 1,4-12,9 [6]   
 <17-38 [7]   
 n.d-7,4 [15]   
 n.d-4,6 [16]   
 1,1-3,0 [17]   
 <0,3-5,5 [1] n.d-45 [2] 0,2-2,1 [11] 
 0,6-1,0 [3] 6-66 [9] 2,6 [12] 
 <0,8-1,0 [4] 13-80 [10] n.d-2,6 [15] 
17-estradiol (E2) 2-6 [5] n.d-0,79 [16]  
 n.d-8,8 [6]   
 <0,7-1,7 [7]   
 1,6-15,5 [8]   
 n.d-3,8 [15]   
 2-5 [5] n.d-0,16 [16] - 
 n.d-3,3 [6]   
Estriol (E3) n.d-3,1 [14]   
 n.d-1,7 [15]   
 n.d-1,9 [16]   
 1,0-2,5 [17]   
 <0,1-4,3 [1] n.d-0,94 [16] 0,15-0,5 [11] 
 <0,3-0,4 [4]   
 n.d-1 [5]   
17-etinilestradiol (EE2) 5,7-30,8 [8]   
 0,1-5,1 [11]   
 n.d-4,6[15]   
 1,1-2,9[17]   
[1] BELFROID et al., 1999; [2] SWARTZ et al., 2006; [3] ISOBE et al., 2003; [4] VETHAAK et al. 
2005; [5] LAGANA et al., 2004; [6] KOLOK et al., 2007; [7] KOLODZIEJ e SEDLAK, 2007; [8] 
SHEN et al., 2001; [9] PETERSON et al., 2000; [10] WICKS et al., 2004; [11] KUCH and 
BALLSCHMITER, 2001; [12] ROEFER et al., 2000 citado por NGHIEM et al., 2004; [13] FINE et 
al., 2003; [14] XIAO et al., 2001; [15] MORTEANI et al., 2006; [16] HOHENBLUM et al., 2004; [17] 
CARGOUET et al., 2004. Fonte: Adaptado de LIU et al., 2009. 
 
 
Além do interesse no monitoramento de estrogênios em águas naturais, esforços 
têm sido dedicados a avaliar a capacidade das estações de tratamento de esgoto, em 
relação à remoção dos compostos estrogênicos dos esgotos. Na Tabela 4 são 
apresentados valores de concentração de estrogênio reportados em afluentes e efluentes 
de estações de tratamento, bem como o percentual de remoção destes, alcançado 
nestas estações. É interessante salientar a este respeito que a completa remoção de 




estrogênios dificilmente é observada, ao passo que, em muitos casos, uma remoção 
negativa implica na liberação de estrogênios das suas formas conjugadas.  
 
Tabela 4. Quantidade média de estrógenos encontrados em estações de tratamento (em 
ng L-1) e percentual de remoção.  
 afluente efluente % remoção Referência 
Estrona (E1) 
25-132 2,5-82 -22 a 95 BARONTI et al., 2000 
44 17 61 D’ASCENZO et al., 2003 
29-670 n.dª-72 -111 a 100 CLARA et al., 2005 
19-78 1-96 -55 a 98 SERVOS et al., 2005 
20-130 <0,3 a 11 - VETHAAK et al., 2005 
n.d-18,3 n.d-6,7 64 a100 TAN, 2007 
57,8-83,3 6,3-49,1 41 a 89 ROBERT et al., 2007 
4-33 0-147 - FERNANDEZ et al., 2007 
17-estradiol (E2) 
4,0-2,5 0,35-3,5 59 a 98 BARONTI et al., 2000 
11 1,6 85 D’ASCENZO et al., 2003 
35-125 n.d-30 44 a 100 CLARA et al., 2005 
2,4-26 0,2-14,7 -18,5 a 98,8 SERVOS et al., 2005 
17-150 <0,8 - VETHAAK et al., 2005 
22,0 0,95 96 BRAGA et al., 2005 
n.d-161,6 n.d-5,4 52 a 99 ROBERT et al., 2007 
0-11 0-158 - FERNANDEZ et al., 2007 
Estriol (E3) 
24-188 0,43-18 77 a 99 BARONTI et al., 2000 
72 2,3 97 D’ASCENZO et al., 2003 
23-48 n.d-1 96,7 LAGANA et al., 2004 
23-660 n.d-275 18 a 100 CLARA et al., 2005 
138-381 <1-4,9 >7 DREWES et al., 2005 
2-22 0-29 - FERNANDEZ et al., 2007 
17-etinilestradiol (EE2) 
0,40-13 n.d-1,7 52 a 100 BARONTI et al., 2000 
4,9-7,1 2,7-4,5 33-45 CARGOUET et al., 2004 
<0,3-5,9 <0,3-2,6 - VETHAAK et al., 2005 
3-70 n.d-5 33,3 a 100 CLARA et al., 2005 
<0,7-14,4 <0,7-4,1 71 a 93 DREWES et al., 2005 
n.d-1,2 n.d-0,6 55 ROBERT et al., 2007 
0-2 0-178 - FERNANDEZ et al., 2007 
Fonte: Adaptado de LIU et al., 2009. 
 
O fato de serem encontrados estrogênios tanto em águas naturais, como em 
águas tratadas, é um fator preocupante, devido à atividade estrogenica apresentada por 
esses compostos. Desbrow et al. (1998) e Jobling et al. (1998), por exemplo, 
demonstraram que os estrogênios naturais 17-estradiol e estrona, assim como o 
estrogênio sintético 17-etinilestradiol, são responsáveis pela maior parte da atividade 
estrogênica detectada em efluentes de uma estação de tratamento de esgoto no Reino 
Unido. Neste caso, a atividade estrogênica foi medida através de um teste 
enzimático/colorimétrico que utiliza 17-estradiol como padrão para a elaboração de uma 
curva analítica baseado em um sistema dose-resposta. 
Em outros trabalhos o 17-etinilestradiol é descrito como um agente de elevada 
toxicidade, a qual foi comprovada em ensaios in vitro e in vivo. Adicionalmente, estima-se 




que o seu tempo de dissipação em rios é da ordem de 20 a 40 dias, o que permite a sua 
classificação como substância orgânica persistente (RUDDER et al., 2004).  
Diversas técnicas têm sido propostas para avaliação de uma medida relativa da 
atividade estrogência em matrizes aquosas de origem ambiental. Essa medida tem sido 
denominada estrogenicidade, sendo medida em relação à presença de diferentes 
substâncias que apresentam alguma atividade estrogência. Estas técnicas incluem 
ensaios in vitro, fundamentadas em reações enzimáticas, e in vivo, usualmente 
fundamentadas na expressão de vitelogenina em peixes submetidos ao agente 
estressante. Embora ambos os tipos de técnicas forneçam resultados aceitos pela 
comunidade, observam-se diferenças significativas na avaliação da estrogenicidade 
associada à presença de estrogênios.  
Segundo Nghiem et al. (2004), por exemplo, o estradiol (E2) possui 
estrogenicidade 1 para peixes, na concentração de 1 ng L-1, enquanto que o potencial 
relativo de estrogenicidade da estrona (E1) é dez vezes menor. Por outro lado, estudos in 
vitro realizados por Ying et al (2009) indicam estrogenicidades equivalentes de 0,5 para 
E1 e de 2,0 para EE2, ao passo que estudos in vivo fundamentados pela expressão de 
vitelogenina em trutas sugerem para EE2 um potencial estrogênico 25 vezes superior ao 
do E2. 
No Brasil, diversos estudos indicam a presença de estrogênios em esgoto bruto e 
tratado e também em águas naturais, em concentrações máximas de 40 ng L-1 de E2, 
600 ng L-1 de E1, 182 ng L-1 de E3 e 25 ng L-1 de EE2 (TERNES et al., 1999; SODRÉ et 
al. 2007a, 2010a, 2010b; KUSTER et al., 2009; LOPES et al., 2010; JARDIM et al.; 2012) 
 
2.2 DETERMINAÇÃO CROMATOGRÁFICA DE ESTROGÊNIOS 
De maneira geral, a determinação de estrogênios em amostras de esgoto e águas 
naturais se apresenta bastante complexo, principalmente em função da baixa 
concentração das espécies de interesse, usualmente na faixa de ng L-1, e da 
complexidade das matrizes em questão.  
Embora se trate de micropoluentes não legislados, diversos métodos de análise 
têm sido propostos para a determinação de estrogênios em diferentes matrizes 
ambientais. Esses métodos costumam envolver processos preliminares de separação/pré-
concentração, principalmente recorrendo-se a sistemas de extração em fase sólida, 
seguidos de sistemas instrumentais fundamentados em cromatografia em fase líquida, 
usualmente acoplada a detectores de espectrometria de massas (NIETO et al., 2008; 
PEDROUZO et al., 2009). Procedimentos baseados em detecção espectroscópica têm 
sido relatados na literatura (LOPEZ de ALDA e BARCELÓ, 2000; WANG et al., 2006; 
LOPES et al., 2008; WANG et al., 2008; LI PUMA et al., 2010), permitindo limites de 




quantificação compatíveis com a concentração de estrogênios em esgoto e águas 
naturais.  
 A cromatografia em fase líquida de alta eficiência começou a ser utilizada na 
determinação de estrogênios em matrizes aquosas a partir de 1999, época em que 
Snyder et al. (1999) desenvolveram um método fundamentado em detecção por 
fluorescência (HPLC-Flu). Desde então, outros detectores passaram a ser acoplados ao 
HPLC para determinação de estrogênios, com destaque para os detectores de massa 
(LC-MS-MS) que passaram a ser utilizados a partir de 2000 (BARONTI et al., 2000; 
JOHNSON et al., 2000). Nos últimos anos, o uso deste tipo de detectores se consolidou 
como uma das principais técnicas para identificação e quantificação de estrogênios e 
seus subprodutos de degradação.  
 Além de várias alternativas fundamentadas no uso de detectores de massa (ex. 
HPLC-MS-MS, KOH et al., 2007; HPLC-ESI-MS, MIÈGE et al., 2009; HPLC-ESI-MS-MS, 
RODRIGUEZ-MOZAZ et al., 2004; HPLC-íon trap-MS-MS, MATEJÍCEK e KUBÁN, 2008; 
UPLC-ESI-MS-MS, SUN et al., 2009; CG-MS, GIBSON et al., 2007 e CG-MS-MS, 
NOPPE et al., 2005), a literatura reporta técnicas baseadas no uso de detectores 
espectroscópicos, como HPLC-Flu (GARCÍA-PRIETO et al., 2006; GIROTTO et al., 2007; 
LOPES et al., 2008), HPLC-DAD-MS (LÓPEZ DE ALDA E BARCELÓ, 2000, 2001a, 
2001b), HPLC-UV ou HPLC-DAD (WANG et al., 2006, 2008; DU et al., 2010; TORRES, 
2009; XU et al., 2010) e HPLC-DAD-Flu (RAIMUNDO, 2007; LOPES, 2007; SODRÉ et 
al., 2007a; ARAÚJO, 2006), assim como ensaios com uso de anticorpos específicos 
(ZHAO et al., 2006; WANG et al., 2007; SANFILIPPO et al., 2010). 
 López de Alda e Barceló (2000, 2001a,b), por exemplo, quantificaram hormônios 
sexuais de interesse através de extração em fase sólida e determinação por HPLC-DAD, 
utilizando coluna de sílica C18. 
 Girotto et al. (2007) apresentaram resultados de otimização do processo de 
extração em fase sólida e utilizaram cromatografia líquida para a separação dos 
estrogênios 17-estradiol, estrona e 17-etinilestradiol, com posterior detecção por 
fluorescência, empregando coluna de sílica C18. 
 Sodré et al. (2007a) também empregaram a técnica de pré-concentração por SPE. 
Utilizando HPLC foi realizada a separação de E1, E2, EE2 e mais doze compostos 
considerados interferentes endócrinos ou fármacos, com a estrona sendo determinados 
por HPLC–DAD, enquanto E2 e EE2 foram monitorados por HPLC-Flu. 
 LOPES et al. (2008) após pré-concentrar amostras contendo E1 e E2 por SPE, 
avaliaram métodos cromatográficos de determinação destes compostos por HPLC-UV-
VIS e HPLC-Flu.  




 Nestes e em outros exemplos da literatura é comum o desenvolvimento de 
métodos voltados para a determinação de estrogênios em água utilizando técnicas de 
pré-concentração e clean-up baseadas em extração em fase sólida (SPE).  
 
2.2.1 Preparo de amostras 
 Vários métodos são citados na literatura para análise de amostras de água 
potável, superficial, subterrânea e afluentes e efluentes de estações de tratamento, sendo 
que grande parte deles envolve o uso de sistemas de pré-concentração e clean-up da 
amostra, fundamentados em extração em fase sólida (SPE). 
 O preparo das amostras envolvendo extração em fase sólida funciona como uma 
técnica de extração onde os anlitos são separados de forma conjunta de acordo com 
suas propriedades físico-química, na qual o sorvente atua como fase estacionária e o 
solvente como fase móvel.  No modo retentivo, o processo SPE pode ser aplicado em 4 





Figura 1: Etapas envolvidas no preparo de amostra por extração em fase sólida SPE. 
Fonte: Adaptado de MITRA, 2003. 
 
 
 Dentre os métodos propostos na literatura alguns merecem destaque, em virtude 
do detalhamento apresentado, nem sempre disponível neste tipo de trabalhos. 
Girotto et al. (2007), em análise de amostras de água fortificada com estrogênios, 
propuseram o condicionamento inicial do cartucho (C18, 500 mg de sorvente, 6 mL de 
capacidade) com 4 mL de acetona, 6 mL de metanol e 10 mL de água em pH 3. As 




amostras foram inicialmente filtradas em membrana de fibra de vidro de 0,45 m de poro 
e passadas pelo cartucho com vazão constante. Os estrogênios foram eluídos com 4 mL 
de acetona, a qual foi evaporada até a secura sob fluxo de nitrogênio. O resíduo foi 
redissolvido em acetonitrila, filtrado e analisado por HPLC-Fluorescência. 
 Lopez de Alda e Barceló (2001b), em trabalho semelhante, realizaram o 
condicionamento de cartucho (C18, 500mg, 3 mL) com 7 mL de acetonitrila, 5 mL de 
metanol e 5 mL de água ultra-pura, com vazão de 3 mL min-1. As amostras foram filtradas 
em membranas de fibra de vidro de 0,45 m e passadas no cartucho com vazão média 
de 5 mL min-1. Após a eluição, os cartuchos foram lavados com 5 mL de H2O, na mesma 
vazão, e secos a vácuo. Os estrogênios foram eluídos com duas porções de 4 mL de 
acetonitrila, secos sob fluxo de nitrogênio e reconstituídos com metanol. Para 100 mL de 
amostra marcada com 10 L de estradiol (E2), etinil-estradiol (EE2) e estrona (E1), foram 
obtidas recuperações de 100%, 97% e 98%. Em outro trabalho (LOPEZ de ALDA e 
BARCELÓ, 2001a), os autores relataram recuperações de 104% (E2), 111% (EE2) e 
112% (E1), com desvio padrão relativo máximo da ordem de 3,4%, para determinações 
realizadas em triplicata. 
 Lopes et al. (2008) apresentaram a validação de dois métodos para a 
determinação por HPLC-UV e HPLC-Flu de estrona e 17-estradiol em águas naturais e 
tratadas. Foram utilizados cartuchos C18 (500 mg, 6 mL) condicionados com 6 mL de 
Hexano, 2 mL de acetona, 6 mL de metanol e 10 mL de água em pH 3.  Em cada análise, 
meio litro de amostra previamente filtrada por filtros de fibra de vidro foi passada pelo 
cartucho, que posteriormente passou por processo de limpeza da amostra (clean up) com 
10 mL de mistura H2O:MeOH (9:1, v/v).  Os cartuchos foram secos sob vácuo por 1 hora 
e eluídos com 4 mL de acetona sob ação da gravidade e o extrato foi evaporado até 
secura e ressuspendido em 600 L de acetonitrila, sendo então novamente filtrados em 
filtro de 0,45 m e, finalmente, encaminhado para análise. Para E1 a recuperação foi 
entre 69% e 103% para concentrações entre 0,6 e 5 g L-1, enquanto que para E2 a 
recuperação foi entre 83% e 139% para concentrações entre 7,5 e 50 ng L-1.  
 Além dos métodos específicos anteriormente comentados, em seu artigo de 
revisão, Gorog (2011) faz referência a diversos métodos baseados em preparo de 
amostras ambientais para determinação de hormônios através de extração em fase 
sólida com posterior determinação por diferentes métodos cromatográficos. 
 
2.2.2 Parâmetros de controle analítico 
 Não há um consenso universal a respeito de quais são e como devem ser 
medidos os parâmetros de mérito que caracterizam um procedimento analítico, 
principalmente quando se trata de técnicas específicas. No Brasil, dispõe-se de dois 




documentos que regulam este assunto: RE nº 899, de 29/05/2003, uma resolução da 
Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA), e um documento do Instituto Nacional 
de Metrologia, Normalização e Qualidade Industrial (INMETRO) que contém orientações 
sobre Validação de Métodos de Ensaios Químicos, DOQ-CGCRE-008 de março de 2003. 
Além disso, é possível ainda ser acessado na internet um Guia para Qualidade em 
Química Analítica, produzido pela Eurachem e traduzido pela ANVISA (2006), que aborda 
a “Seleção, uso e interpretação de programas de ensaios de proficiências (EP) por 
laboratórios (2000)”. Outros autores (RIBANI et al., 2004; CASSIANO et al., 2009) 
também apresentam uma discussão sobre parâmetros de relevância na validação de 
métodos cromatográficos, usualmente incluindo seletividade, linearidade, faixa de 
aplicação, precisão, exatidão, limite de detecção, limite de quantificação e robustez. 
 
2.2.2.1 Seletividade 
 Segundo Ribani et al. (2004), é a seletividade o parâmetro que garante que o pico 
de resposta seja exclusivamente do composto de interesse. Este parâmetro pode ser 
qualitativamente avaliado comparando-se o cromatograma da matriz isenta da substância 
de interesse e da matriz adicionada do padrão em questão, processo este em que 
nenhum interferente deve eluir juntamente com a substância de interesse.  
 
2.2.2.2 Linearidade 
 É avaliada através da correlação entre a área ou a altura do pico e a massa ou a 
concentração da espécie de interesse, sendo expressa geralmente por uma equação de 
reta chamada de curva analítica, formada por no mínimo 5 pontos excluindo-se o ponto 
zero devido a possíveis erros associados (RIBANI et al., 2004). Na prática, a equação de 
reta pode ser obtida a partir da regressão linear de um conjunto de dados experimentais, 
onde o coeficiente de correlação (R) permite uma estimativa da qualidade da curva 
obtida. A ANVISA (2003) recomenda um R superior a 0,99 e o INMETRO (2003) um valor 
superior a 0,90.  
 
2.2.2.3 Faixa de aplicação 
 A faixa de aplicação corresponde ao intervalo de concentração que permite uma 
variação aceitável na resposta da espécie de interesse. Há várias recomendações 
diferentes para esta análise, destacando as recomendações da ANVISA (2003) e da 
Conferência Internacional de Harmonização (ICH, 1995), que sugerem uma variação 
máxima de ± 20% em relação ao valor declarado ou esperado. Em ambos os casos os 
ensaios são realizados em replicatas com cinco níveis de concentração, juntamente com 




seus respectivos desvios. A IUPAC recomenda seis ou mais níveis de concentração 
(THOMPSON et al., 2002).  
 
2.2.2.4 Sensibilidade 
 A sensibilidade é um parâmetro que demonstra a variação da resposta em função 
da concentração do analito. Pode ser expressa pela inclinação da curva de regressão 
linear de calibração. A sensibilidade depende da natureza do analito e da técnica de 
detecção utilizada (INMETRO 2003). 
 
2.2.2.5 Precisão 
 A precisão é a medida dos erros aleatórios da análise e representa a dispersão 
dos resultados obtidos em uma série de medidas de uma amostragem múltipla de uma 
mesma amostra (ANVISA, 2003). Devido ao pequeno número de determinações 
experimentais, geralmente a precisão é expressa através da estimativa do desvio padrão 
absoluto (s) (INMETRO, 2003). Ela ainda pode ser expressa pelo desvio padrão relativo 
(RSD), também conhecido como coeficiente de variação (CV) (ANVISA, 2003), ou 
através do intervalo de confiança da média (RIBANI et al., 2004). Segundo a Associação 
Grupo de Analistas de Resíduos de Pesticidas (GARP, 1999), um limite aceitável para 
análise de micropoluentes é de 20%. 
 
2.2.2.6 Exatidão 
 Exatidão é definida como sendo a proximidade entre o resultado de um ensaio e 
um valor de referência aceito como verdadeiro, sendo normalmente avaliado por 
materiais de referência, comparação com resultados de técnicas estabelecidas, 
participação em comparações interlaboratoriais, realização de ensaios de recuperação e 
adição de padrão (INMETRO, 2003; ANVISA, 2003, THOMPSON et al., 2002). 
 Segundo a ANVISA (2003) “a exatidão é calculada como porcentagem de 
recuperação da quantidade conhecida do analito adicionado à amostra, ou como a 
diferença porcentual entre as médias e o valor verdadeiro aceito, acrescida dos intervalos 
de confiança”. Seu valor é expresso pela relação entre a concentração média 
determinada e a concentração teórica correspondente, recomendando-se a verificação 
próxima do nível de quantificação do método, próxima a concentração máxima permitida 
pelo método em teste e outra no valor médio, com as análises sendo feitas em triplicata 
para cada ponto. 
 Segundo o GARP (1999) os intervalos aceitáveis na recuperação para análise de 
resíduos geralmente estão entre 70 e 120%, com precisão de até ± 20%, porém, 




dependendo da complexidade analítica da amostra, este valor pode ser de 50 a 120%, 
com precisão de até ± 15%. 
  
2.2.2.7 Limite de detecção 
A ANVISA e a IUPAC definem o limite de detecção (LD) como a menor 
quantidade do analito presente em uma amostra que pode ser detectado, porém, não 
necessariamente quantificada, sob as condições experimentais estabelecidas (ANVISA, 
2003; THOMPSON et al., 2002). O LD não é amplamente aceito devido às muitas 
controvérsias originadas pelas diferentes definições existentes, mas é interessante saber 
o valor mínimo de concentração que pode ser detectado pelo método, principalmente na 
análise de amostras com baixos níveis de analito (INMETRO, 2003). 
 Paschoal et al. (2008) destacam três maneiras diferentes de se estabelecer o LD, 
sendo eles, o método visual, a razão sinal ruído e a partir da curva de calibração. 
 Pelo método visual considera-se o limite de detecção como a menor concentração 
do analito que permite de forma inequívoca a identificação da sua presença em relação 
ao ruído (RIBANI et al., 2004), porém a ANVISA (2003) orienta essa forma de análise 
somente para métodos não instrumentais. Já em relação à HPLC a orientação é para que 
se leve em consideração o sinal produzido por concentrações cada vez menores do 
analito até que se obtenha uma razão de três vezes na relação sinal ruído, ou se use 
parâmetros da curva analítica para essa determinação, onde o LD é dado pela razão 
entre a estimativa do erro do coeficiente linear e a inclinação da curva multiplicada por 3. 
 
2.2.2.8 Limite de quantificação 
 Um consenso mais claro é encontrado quando se fala em limite de quantificação 
(LQ), que é definido como a menor concentração do analito de interesse em uma amostra 
que pode ser quantitativamente determinado, com valores aceitáveis de precisão e 
exatidão (ANVISA, 2003; INMETRO, 2003; THOMPSON et al., 2002). Porém, novamente 
encontram-se divergências quando se analisa a sua forma de determinação.  Para a 
ANVISA ele deve ser determinado pela mesma razão do LD, porém multiplicado por dez. 
Para o INMETRO deve-se levar em conta que o analito deve ser determinado com um 
nível aceitável de precisão e exatidão, mas sem fazer referência de quanto seria um valor 
aceitável para análises em geral. A IUPAC (THOMPSON et al., 2002) salienta que às 
vezes esse valor é arbitrado aleatoriamente como 10 % do desvio padrão relativo (RSD) 
ou um múltiplo fixo como 2, 3 ou 10 x LD, não sendo uma prática recomendada pela 
entidade. 




Segundo parâmetros da United States Food and Drug Administration (US-FDA) 
(2001) o sinal deve apresentar uma razão sinal/ruído de pelo menos 5 vezes, e deve 
apresentar uma reprodutilidade com precisão de 20 % e exatidão de 80 a 120%. 
 
2.2.2.9 Robustez 
 A robustez de um método analítico é a medida de sua capacidade em resistir a 
pequenas e deliberadas variações dos parâmetros analíticos, indicando a sua 
confiabilidade em condições normais de uso. Para avaliar a robustez podem ser feitas 
algumas alterações deliberadas no método analítico, tais como: pH, força iônica, 
proporção da fase móvel, temperatura da coluna, vazão da fase móvel, diferentes 
colunas (lotes e/ou fabricantes), procedimentos no preparo das amostras, entre outras 
(ANVISA, 2003; INEMETRO, 2003). 
 
2.3 TRATAMENTO DE ÁGUAS CONTAMINADAS POR ESTROGÊNIOS 
Recentemente, vários autores têm afirmado que processos convencionais de 
tratamento d’água apresentam escassa utilidade na remoção de estrogênios (ZORITA et 
al., 2009; KRAUZE et al., 2009, BOLONG et al., 2009; YING et al., 2009, PEREIRA et al., 
2011b), confirmando os dados apresentados na Tabela 4.  
Os estudos desenvolvidos por Ying et al. (2009), por exemplo, demonstram que 
desreguladores endócrinos (xenostrogênios e estrogênios) têm aparecido nos efluentes 
das estações de tratamento de esgoto, em concentrações da ordem de ng L-1 e g L-1. Se 
considerarmos que em muitas localidades o esgoto doméstico não é submetido a 
nenhum tipo de tratamento, sendo despejado in natura, a problemática da contaminação 
por substratos deste tipo alcança dimensões realmente preocupantes. 
Em razão da falta de alternativas eficientes, muitos esforços têm sido dedicados 
ao desenvolvimento de novas propostas de tratamento, grande parte das quais é 
fundamentada em processos físicos (adsorção por carvão ativo e remoção por 
membranas), biodegradação e processos avançados de oxidação (AOP). 
 
2.3.1 Adsorção em carvão 
Segundo Veras (2006), o uso do carvão em pó apresenta vantagens como a 
flexibilidade no processo de dosagem e menor custo de investimento quando comparado 
com o carvão granular. Porém, apresenta diversas desvantagens operacionais, como 
elevado custo quando grandes dosagens são requeridas por um longo período de tempo 
(situação encontrada em estações de tratamento de efluentes), impossibilidade de 
regeneração do produto, baixa remoção de carbono orgânico total, aumento da 




dificuldade de disposição do lodo e dificuldade de remover completamente as partículas 
de carvão da água. 
O carvão ativado granular aparece como opção em relação ao carvão em pó, 
porém se carvão ativado em pó (CAP) ou carvão ativado granular (CAG) forem 
destinados diretamente no solo podem causar problemas de contaminação do solo e 
águas subterrâneas, devido à lixiviação dos compostos adsorvidos. (VERAS, 2006; 
SNYDER et al., 2007). Outro problema, de ordem estética, está relacionado à cor preta 
liberada pelo carvão quando os resíduos são lançados em corpos receptores de águas.  
Rudder et al. (2004) realizaram um estudo comparando a eficiência de remoção 
de 17-etinilestradiol (EE2) em reatores de areia, CAG e MnO2 granular. Eles 
observaram taxas de remoção do estrogênio de 17,3% para areia, >99,8% para CAG e 
81,7% para MnO2. Os autores salientam que os testes foram realizados com 
concentrações de EE2 da ordem de g L-1, mas que concentrações da ordem de ng L-1, 
encontradas na natureza, diminuiriam a capacidade de absorção pelo CAG, exigindo que 
ele fosse substituído ou reativado com frequência, tornando-se uma técnica pouco viável 
financeiramente. 
Usando diferentes substâncias adsorventes, entre as quais, CAG, Zhang e Zhou 
(2005) testaram a eficiência na remoção de estrona (E1) e 17-estradiol (E2) presente 
em água. O equilíbrio químico para remoção do E2 foi atingido após 125 horas de 
contato. O autor relata ainda que parâmetros como concentração do adsorvente, pH, 
salinidade do meio, presença de ácidos húmicos e surfactantes interferem no processo 
de adsorção, sendo que a capacidade de adsorção do CAG é reduzida com o aumento 
na concentração do adsorvente, e pela presença de ácidos húmicos e surfactantes. 
Em seu trabalho sobre remoção de 17-estradiol (E2) usando diferentes tipos de 
carvões ativados produzidos no Brasil, Veras (2006) obteve remoção superior a 95% 
usando carvão de coco. Outros três tipos de carvão testados apresentaram eficiências na 
remoção da ordem de 80 e 90%. 
Em um estudo de remoção fundamentado no uso de carvão ativado em pó (CAP) 
e granular (CAG) foram observadas remoções superiores a 90% para os compostos E1, 
E2, E3 e EE2, após 5 horas de contato.  Embora o CAG possa ser regenerado, o gasto 
de energia se mostra bastante elevado, o que faz com que a sua disposição em aterros 
deva ser avaliada como alternativa. Desta forma, relações custo/benefício devem ser 
analisadas cuidadosamente quando se trata da remoção de micropoluentes (SNYDER et 
al., 2007) 
Para contornar problemas relacionados com a deterioração do carvão durante o 
uso, Liu et al. (2009) sugerem a associação da adsorção em carvão com técnicas de 




filtração em membrana, processo combinado que tem permitido bons resultados na 
remoção de desreguladores endócrinos de águas residuárias e de esgoto.  
 
2.3.2 Separação mediada por membranas 
Estudos envolvendo o uso de membranas para remoção de desreguladores 
endócrinos, em especial os estrogênios, têm aumentado significativamente nos últimos 
anos.  
Na Tabela 5 são apresentados alguns trabalhos e os resultados percentuais 
obtidos na rejeição dos estrogênios E1, E2, E3 e EE2 por membranas. 
Amorim (2007) destaca como vantagens do processo o fato dos sistemas de 
membranas se apresentarem sob forma compacta e de fácil automatização, com elevada 
capacidade na separação de partículas sólidas de pequenas dimensões e compostos 
orgânicos e inorgânicos dissolvidos. A autora salienta ainda algumas limitações, com 
destaque para a necessidade de pré-tratamento das membranas de acordo com as 
características da água bruta e para os problemas de deposição de solutos nas 
membranas, o que pode provocar entupimento de poros e compactação, diminuindo a 
eficiência ou até inutilizando a membrana. Outro fator importante refere-se a custos 
elevados e altos consumos de energia na utilização deste tipo de tecnologia.  
 
Tabela 5. Estrogênios e suas respectivas rejeições em estudos de remediação por 
membranas. 
Composto Rejeição (%) Referencia 
Estrona (E1) 
46-95 CHANG et al. (2003) 
10-95 NGHIEM et al. (2004) 
42-44 YOON et al. (2006) 
> 95% CARTINELLA et al. (2006) 
17-estradiol (E2) 
20-90 NGHIEM et al. (2004) 
29-83 KIMURA et al. (2004) 
<5-40 YOON et al. (2006) 
> 95 CARTINELLA et al. (2006) 
75 - 85 MOONS e BRUGGEN (2006) 
Estriol (E3)  32 YOON et al. (2006) 
17-etinilestradiol (EE2) 34-60 YOON et al. (2006) 
Fonte: Adaptado de LIU et al., 2009. 
 
Yoon et al. (2006), usando membranas de nanofiltração e ultrafiltração, testaram a 
eficiência de retenção de 27 substâncias, envolvendo produtos farmacêuticos de higiene 
pessoal e desreguladores endócrinos, dentre os quais os estrogênios E1, E2, E3 e EE2. 
Amostras de água fortificada de rios canadenses foram utilizadas no experimento, 
empregando-se LC/MS/MS como técnica de controle. De maneira geral, o processo de 




nanofiltração permitiu remoção apenas parcial dos estrogênios (retenção entre 40 e 
60%), enquanto que a ultrafiltração permitiu retenção significativamente menor. 
Usando duas membranas comerciais com propriedades diferenciadas Moons e 
Bruggen (2006) obtiveram valores médios de retenção de 75% (membrana 1) a 85% 
(membrana 2) para estradiol e 83% (membrana 1) a 65% (membrana 2) para estrona. De 
acordo com os autores, entre as membranas analisadas, aquela que retém melhor o 
estradiol comporta-se de forma pior na retenção da estrona. A este respeito, Yoon et al. 
(2006) e Moons e Bruggen (2006) sugerem ser difícil a seleção de uma membrana que 
consiga reter ao mesmo tempo estrona e estradiol. 
Jin et al. (2007) propuseram o uso de um sistema de filtração fundamentado no 
uso de uma membrana polimérica modificada com fulereno. Embora elevadas taxas de 
remoção tenham sido observadas (95%), o sistema se mostra extremamente oneroso, ao 
mesmo tempo em que o seu caráter não destrutivo implica na necessidade de processos 
auxiliares, orientados à disposição ou degradação da fase concentrada. 
 
2.3.3 Biodegradação 
Entre os sistemas biológicos de tratamento de águas residuárias utilizados 
atualmente, provavelmente o processo de lodo ativado seja o mais comum (LIU et al., 
2009) 
Svenson et al. (2003) avaliaram a evolução da estrogenicidade em 20 estações 
de tratamento de esgoto da Suécia, selecionadas entre sistemas de tratamento químico e 
lodo ativado. Eles concluíram que o tratamento de águas residuais reduziu a 
estrogenicidade, sendo que as estações operando com lodo ativado apresentaram-se 
mais eficazes que filtros biológicos. As estações utilizando precipitação química com sais 
de ferro ou alumínio, sem tratamento biológico, mostraram pouca efetividade na remoção. 
Mesmo assim, os valores médios correspondentes à remoção de E1, E2 e EE2 foram de 
81%, 28% e 18%, respectivamente, valores estes medidos por meio de bio-ensaios. 
Dados indicando a maior eficiência do sistema de lodo ativado que filtros 
biológicos já haviam sido relatados por Ternes et al. (1999), em um estudo realizado em 
estações de tratamento da Alemanha, Canadá e Brasil. Na estação de tratamento de 
esgotos da Penha (RJ), os estrogênios naturais 17-estradiol e estrona foram detectados 
em concentrações médias de 21 e 40 ng L-1. Quanto a taxa de remoção, os autores citam 
que 83% da estrona e 78% do 17-etinilestradiol presentes no esgoto bruto foram 
removidos pela passagem através da estação de tratamento. 
A degradação de estrogênios por um processo biológico fundamentado em 
sistema de lodo ativado com bactérias nitrificantes (NAS, do inglês nitrifying activated 
sludge) e bactérias oxidantes de amônia foi avaliado por Shi et al. (2004).  De acordo 




com os resultados apresentados, os dois procedimentos conseguem degradar 
estrogênios sendo que o tempo destinado para a degradação varia de acordo com o 
estrogênio analisado e da bactéria utilizada. Entre os estrogênios E1, E2, E3 e EE2 os 
melhores resultados foram obtidos para E2, com remoção de 98% em um período de 2 
horas usando NAS. Porém, parte do E2 foi convertido em E1. A degradação de E1 gerou 
intermediários que só foram completamente degradados após 72 horas. A degradação de 
EE2 com NAS só foi possível após um período de 6 dias e os subprodutos gerados na 
degradação de EE2 e E3 não foram mais detectados após 72 horas. 
A transformação de E2 em E1 em sistemas de tratamento por lodos ativados 
também é relatada por outros autores (BARONTI et al., 2000; JOHNSON et al., 2007). 
 
2.3.4 Processos avançados de oxidação (AOP) 
Dentre os novos métodos desenvolvidos com o objetivo de remediar águas 
contaminadas por poluentes persistentes, presentes em baixa concentração, merecem 
destaque os processos avançados de oxidação (AOP), os quais são fundamentados na 
geração do radical hidroxila de caráter fortemente oxidante (Eo = 2,8 V x EPH). Em geral, 
admite-se que os processos mediados por radical hidroxila podem levar à completa 
mineralização dos compostos alvo (CORDEIRO et al., 2004, ANDREOZZI et al., 1999), 
usualmente com constantes de velocidade de mineralização da ordem de 106 a 109 L mol-
1 s-1 (KIM E CHOI, 2002; MALATO et al., 2009).  
De forma simplificada, os radicais hidroxilas gerados podem degradar os 
compostos de interesse por três mecanismos principais: abstração de hidrogênio (Eq. 1), 
transferência de elétrons (Eq. 2) ou adição radicalar (Eq. 3). Dessa forma ocorre a 
oxidação de substratos mediante a formação de radicais livres que reagem facilmente 
com o oxigênio dissolvido, formando espécies instáveis que fragmentam até alcançar, 
eventualmente, a sua completa mineralização (MORAIS, 2005, KUNZ et al., 2002). 
 








Sabe-se ainda que os processos avançados de oxidação podem ocorrer em meio 
homogêneo ou heterogêneo e em sistemas irradiados ou não (MUNTER, 2001). De 




acordo com as condições empregadas, os processos são classificados conforme 
mostrado na Figura 2. 
As vantagens mais significativas deste tipo de procedimento estão representadas 
pela grande eficiência na degradação de compostos orgânicos tóxicos e persistentes, 
sem a necessidade de recorrer à utilização de outros oxidantes químicos de maior 






Figura 2. Classificação dos principais processos avançados de oxidação 
 
Muitos estudos envolvendo a degradação de desreguladores endócrinos por 
AOPs têm sido recentemente publicados. Entretanto, relativamente poucos trabalhos 
tratam da degradação de estrogênios. Dentre os processos citados na literatura é 
possível destacar sistemas fundamentados em fotólise UV (LIU e LIU, 2004; MAZELLIER 
et al., 2008; DÍAZ et al., 2009; LEECH et al., 2009; BOURCIER et al., 2010; 
CHOWDHURY et al., 2010; ATKINSON et al., 2011; CAUPOS et al., 2011; 
CHOWDHURY et al., 2011; SOUISSI et al., 2012; TRUDEAU et al., 2012), peroxidação 
assistida por radiação ultravioleta (LINDEN et al., 2007; ROSENFELDT et al., 2007; 
ZHANG et al., 2010;), ozonização (HUBER et al., 2003; TERNES et al., 2003; ALUM et 
al., 2004; HUBER et al., 2004, 2005; IRMAK et al., 2005; WESTERHOFF et al., 2005; 
Homogêneo 





















BILA et al., 2007b; FERREIRA, 2008; MANIERO et al., 2008; BROSÉUS et al., 2009; LIN 
et al., 2009 PEREIRA et al., 2011a), eletrólise (PAUWELS et al., 2006; 
MURUGANANTHAN et al., 2007); fotocatálise heterogênea com catalisadores em 
suspensão (OHKO et al., 2002; MALYGINA et al., 2005, ZHANG et al., 2007; MAI et al., 
2008; ZHANG e ZHOU, 2008; BENOTTI et al., 2009, LI PUMA et al., 2010, SUN et al., 
2010; NASUHOGLU et al., 2012; HAN et al., 2012; KONTANTOU et al., 2012; Frontistis 
et al., 2012), fotocatálise heterogênea com catalisadores imobilizados (COLEMAN et al., 
2000, 2004, 2005a, 2005b; 2007; TANIZAKI et al. 2002; NAKASHIMA et al., 2002 e 2003; 
MITAMURA et al., 2004; KONTANTOU et al., 2012), processos Fenton e foto-Fenton 
homogêneo (FENG et al., 2005a, 2005b; FRONTISTIS et al., 2011) e processos Fenton e 
foto-Fenton heterogêneo (ZHAO e HU, 2008; ZHAO et al., 2008; 2010a, 2010b). 
 
2.3.4.1 Fotocatálise heterogênea em suspensão 
Dentre os diferentes processos avançados de oxidação a fotocatálise heterogênea 
têm encontrado grande potencial de aplicação na remediação ambiental, sendo capaz de 
provocar a degradação de uma grande quantidade de poluentes (ZHANG et al., 2012).  
De forma simplificada (Figura 3), a fotocatálise heterogênea ocorre com a 
absorção de um fóton pela partícula do semicondutor, tendo este fóton energia igual ou 
superior à do seu bandgap característico. Este processo leva à formação de um par 
elétron-lacuna (h+/e-), através da promoção de um elétron da banda de valência (BV) para 
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Figura 3. Representação esquemática dos princípios da fotocatálise heterogênea.        
(A: Espécie aceptora; D: Espécie doadora)  
Fonte: Kunz et al, 2002. 
 
 




Estudos recentes têm buscado elucidar de forma detalhada a cinética e os 
mecanismos de transferência de elétrons envolvidos nesses processos, porém, mesmo 
utilizando técnicas modernas de monitoramento para compreender etapas como 
absorção do fóton, transporte e aprisionamento de carga, dinâmica de transferência do 
par elétron-lacuna fotogerado, os resultados ainda não são conclusivos e o processo tem 
se mostrado extremamente complexo (CARP et al., 2004; HENDERSON, 2011; ZHANG 
et al., 2012).  
De forma genérica, é bem aceito que o par elétron/lacuna gerado nestes 
processos (Eq. 4) pode participar de reações redox com inúmeras espécies químicas, 
pois a lacuna produzida na banda de valência é fortemente oxidante e o elétron na banda 
de condução é moderadamente redutor. Em sistemas aquosos, os constituintes mais 
importantes são a água, o oxigênio molecular e outras espécies dissolvidas, e, 
eventualmente, contaminantes a serem removidos do sistema. As lacunas podem reagir 
diretamente com o poluente adsorvido (RXad) no semicondutor (Eq. 5), no entanto, 
normalmente a reação processa-se em meio aquoso, favorecendo a oxidação das 
moléculas de água (Eq. 6) ou grupos hidroxila superficiais (Eq. 7) pela lacuna fotogerada. 
Consequentemente, formam-se radicais hidroxila (•OH) na superfície do catalisador 
(GRELA et al., 2001).  
 
SC + hv  e- (BC) + h+(BV)                      (4) 
SC(h+) + RXad  SC + RXad+•                      (5) 
SC(h+) + H2Oad  SC + •OHad + H+    (6) 
SC(h+) + OH-ad  SC + •OH ad                    (7) 
 
Adicionalmente, os elétrons na banda de condução, livres ou presos na superfície, 
reduzem o O2 adsorvido para formar radical superóxido (Eq. 8), o qual, 
subsequentemente, gera H2O2 (Eq. 9 e 10), o que reduz a probabilidade de 
recombinação do par elétron-lacuna (Eq. 11) (GRELA et al., 2001): 
 
O2 + e-  O2•–                                          (8) 
O2•– + H2O  HO2• + HO-                                      (9) 
2HO2•  H2O2 + O2                            (10) 
e- + h+  semicondutor + hν                                (11) 
 
Segundo alguns autores (NOGUEIRA e JARDIM, 1998; GIRALDO et al., 2001; 
CARP et al., 2004) um bom catalisador, para ser utilizado em estudos de degradação, 




deve adsorver simultaneamente substâncias que possam ser oxidadas e reduzidas. Além 
disso, ele deve apresentar algumas características, tais como: 
 
1. Ser fotoativo 
2. Ser de baixo custo 
3. Utilizar fótons da região do visível ou UV próximo. 
4. Ser fotoestável (sofrer pouca fotocorrosão) 
5. Ser biologicamente e quimicamente inerte. 
 
Por possuir todas as características antes mencionadas, o dióxido de titânio é o 
fotocatalisador mais utilizado em estudos de descontaminação ambiental (NOGUEIRA e 
JARDIM, 1998), normalmente propiciando a completa mineralização de uma série de 
poluentes, em uma extensa faixa de pH (HERMANN et al., 1993; NOGUEIRA e JARDIM, 
1998). 
 O TiO2 comercializado pela Degussa (P25), contém aproximadamente 75% de 
TiO2 sob a forma anatase e 25% sob a forma rutilo, com absorção em 384 e 410 nm, 
respectivamente. Porém, a maior atividade catalítica é apresentada pela forma anatase 
(CARP et al.; 2004).  Sob essa forma, sabe-se que o TiO2 proporciona uma destruição 
não seletiva de resíduos orgânicos e inorgânicos em condições normais de temperatura e 
pressão, com completa mineralização dos compostos e sem geração de produtos 
policíclicos. Adicionalmente, este fotocatalisador propicia a oxidação de poluentes na 
faixa de ppb, possui capacidade para apresentar simultaneamente reações de oxidação e 
redução e permite bons resultados em diferentes tipos de reatores (CARP et al., 2004; 
MALATO et al., 2009). 
O ZnO, com bandgap próximo a 3,2 eV, é um fotocatalisador menos utilizado em 
estudos de degradação (REHMAN et al., 2009),  embora, em alguns casos, apresente 
maior eficiência do que o TiO2.  No entanto, este semicondutor é mais reativo, podendo 
sofrer fotocorrosão (Eq. 12) ou dissolução em meio fortemente ácido (Eq. 13) ou básico 
(Eq. 14) (LI e HANEDA, 2003).  
 
ZnO  + 2hbv+     Zn2+  + ½ O2          (12) 
ZnO  + 2H+     Zn2+  + H2O    (13) 
ZnO  + H2O  + 2OH-     Zn(OH)42-                (14) 
 
 A literatura apresenta poucos estudos de degradação de hormônios empregando 
TiO2 em suspensão e luz artificial e, até onde pudemos investigar, há somente dois 
relatos recente na literatura sobre o uso de ZnO em processos fotocatalíticos orientados 




à degradação de estrogênios. Em relação aos trabalhos envolvendo dióxido de titânio em 
suspensão é possível destacar os trabalhos apresentados a seguir. 
Ohko et al. (2002) reportaram degradação superior a 99% para o composto E2 
utilizando-se TiO2 em suspensão (1 g L-1) e radiação externa proveniente de uma 
lâmpada de Hg-Xe de 200 W (365 nm), com degradação do anel fenólico, considerado 
responsável pela estrogenicidade do composto.  
Em ensaios de fotocatálise para E1 e E2, Zhang et al. (2007) verificaram que a 
concentração inicial do estrogênio não interfere significativamente na taxa de degradação 
desses compostos e que o uso de lâmpada com emissão em 253,7 nm proporciona 
degradação superior à lâmpada com emissão entre 238-579 nm. Trata-se de uma 
observação que sugere uma importante contribuição do processo de fotólise. Em relação 
ao pH, uma melhora na degradação foi observada desde o pH 2 até 7,6, a partir do qual a 
eficiência diminui. Esta observação é coerente com relatos da literatura, que demonstram 
que a adsorção do E2 na superfície do TiO2 é maior em meio básico (MALYGINA et al., 
2005). Quanto à concentração de TiO2, melhores degradações foram sendo obtidas à 
medida que a concentração de TiO2 aumentou até o limite de 2 g L-1. A partir deste valor 
não foram observados efeitos significativos. 
 Buscando elucidar os mecanismos de reação, estudos orientados à identificação 
de subprodutos formados durante a degradação de 17-estradiol em presença de TiO2 
foram realizados por Mai et al. (2008), utilizando-se irradiação entre 365 e 370 nm. Seis 
intermediários foram identificados quando a degradação ocorre em pH básico e um 
sétimo quando a degradação ocorre em pH neutro. Todas as estruturas propostas têm 
sua degradação iniciada pelo grupo OH fenólico presente na molécula de E2. 
Nessa mesma época foram publicados por Mazellier et al. (2008) resultados de 
degradação de E2 e EE2 envolvendo processos de fotólise UVA e UVC sendo sugerido 
que, em ambos os casos, a degradação de E2 inicia-se pela hidroxila não aromática, 
sendo que a hidroxila aromática, quando degradada leva à formação de quinonas. Para 
EE2 somente compostos quinônicos foram observados, porém não foi avaliada a 
estrogenicidade dos subprodutos formados nesse processo. 
Liu e Liu (2004) já haviam avaliado o efeito da fotólise por luz UVA e UVC na 
degradação dos estrogênios E1 e E2, observando uma maior eficiência quando foi 
utilizada radiação UVC. 
Utilizando uma mistura dos estrogênios E1, E2, EE2 e E3, Li Puma et al. (2010) 
observaram efeito de fotólise na degradação dos estrogênios, com maior influência da 
radiação UVC em relação à luz UVA, refletindo também em uma fotocatálise mais rápida 
quando empregada radiação UVC. Porém, uma análise por LC/MS/MS dos subprodutos 
gerados (BOURCIER et al., 2010) sugerem que todas as espécies transientes derivam de 




processos de degradação envolvendo a parte não fenólica das moléculas em estudo, 
sempre se preservando o caráter fenólico dos fragmentos formados. 
Empregando as mesmas condições usadas por Mai et al. (2008), Sun et al. (2010) 
verificaram a existência de 3 caminhos diferentes de degradação do EE2 por fotocatálise 
UVA, quando são empregados diferentes valores de pH e na presença/ausência de 
metanol, geralmente utilizado como solvente para preparo das soluções padrão dos 
estrogênios. Neste caso, o caminho principal sugere a degradação sendo iniciada pela 
hidroxila fenólica do estrogênio. 
Recentemente Nasuhoglu et al. (2012) avaliaram a remoção de EE2 em amostras 
de águas residuárias da indústria farmacêutica empregando TiO2 e radiação UVC. Após 
30 minutos de reação 48% do EE2 foi removido do efluente, fator atribuído à 
complexidade da matriz. Na ausência de catalisador a eficiência foi de aproximadamente 
29%. 
 Embora esses resultados apresentados demonstrem boa eficiência da fotocatálise 
heterogênea em amostras aquosas, esta apresenta alguns inconvenientes que dificultam 
a sua aplicação em grande escala, dentre os quais é possível salientar (HERMANN et al., 
1993; CARP et al., 2004): 
 
a) A necessidade do uso de radiação artificial, o que aumenta consideravelmente 
o custo do processo,  
b) A necessidade de agentes sequestrantes de elétrons (tipicamente oxigênio), de 
maneira a minimizar o processo de recombinação do par elétron/lacuna,  
c) O baixo rendimento quântico do processo quando utilizada grande quantidade 
de semicondutor, em função do aumento da opacidade do meio. 
d) A dificuldade de remoção do semicondutor, em razão do pequeno tamanho das 
partículas. 
 
Em relação ao problema de escala, destaque pode ser dado ao trabalho de 
Benotti et al. (2009) que avaliaram a degradação fotocatalítica de diversas substâncias, 
entre as quais estrogênios e fármacos, utilizando um sistema piloto fundamentado no uso 
de suspensões de TiO2 e sistema de microfiltração fundamentado no uso de membrana 
cerâmica. Os resultados deste trabalho demonstraram ser possível a eliminação dos 
hormônios e a remoção da estrogenicidade, com baixo consumo de energia. 
Quanto ao custo do processo em função do uso de radiação artificial e da 
necessidade de remoção do catalisador, alternativas vem sendo propostas, como o uso 
de radiação solar (MALATO et al., 1998), e com o uso de semicondutores imobilizados 
(SHEPHARD et al., 2002; WANG et al., 2009; KATHAEE et al., 2009),  




 Estudos de degradação fotocatalítica assistida por luz solar apontam para uma 
significativa redução de custos, com capacidade de degradação comparável à dos 
sistemas operados com radiação artificial (PARDESHI E PATIL, 2009).  
Com uma incidência de radiação na região do ultravioleta da ordem de 20 a 30 W 
m2, o sol fornece de 0,2 a 0,3 mol de fótons por m-2 h-1, na faixa de 300 a 400 nm 
(MALATO et al., 2009). Entretanto, é importante considerar parâmetros como hora do dia, 
estação do ano e localização geográfica para uma melhor determinação dos valores de 
radiação UV (SIRTORI, 2006). 
 Chowdhury et al. (2010) estudaram a degradação de estrona em solução aquosa 
sob luz solar artificial, observando remoção quase total da estrona após 6 horas de 
tratamento e mineralização próxima a 30%. Caupos et al. (2011) também estudaram a 
degradação da estrona em solução aquosa na presença de luz solar, observando 
degradações próximas a 50% após 8 horas de exposição, com um pequena melhora em 
presença de diferentes tipos de ácidos fúlvicos. Entretanto a análise por HPLC-MS3 
demonstrou o surgimento de um único subproduto, resultante da redução do grupo 
cetônico para a função álcool, mantendo a estrutura do grupo fenólico inalterada.  
Zhang e Zhou (2008) compararam a eficiência de degradação de E1, E2 e EE2 
em amostras de esgoto através de fotocatálise, utilizando TiO2, luz solar e radiação UVC 
artificial. Neste estudo foi comprovada uma maior eficiência de degradação do sistema 
operado com radiação artificial, observando-se, ainda, taxas de degradação comparável 
com as observadas em estudos envolvendo soluções padrão aquosas. Adicionalmente, 
os autores recomendam a realização de estudos voltados para a remoção do catalisador 
do meio reacional. 
Em relação ao ZnO, Behnajady et al. (2006) relatam que este fotocatalisador 
possui um bom aproveitamento da luz visível, com absorção de luz até 425 nm. Trata-se 
de uma característica que favorece o seu uso em processos assistidos por radiação 
solar, uma vez que a referida fonte de radiação apresenta menos de 4% de radiação 
abaixo de 387 nm (QIU et al., 2008).  
Até onde foi possível investigar, apenas dois trabalhos descrevem estudos de 
degradação de estrogênios na presença de ZnO. Han et al. (2012) avaliaram a 
degradação de E1 em presença de radiação UVA ( = 320 a 385nm) e 0,5 g L-1 de 
catalisador, em pH 10, observando degradação proporcionada pelo ZnO dei 2 a 3 vezes 
superior à proporcionada pelo TiO2.  
Kontantou et al. (2012) avaliaram a degradação de EE2 em presença de óxido de 
zinco livre e imobilizado, observando uma queda de rendimento para o material 
imobilizado, porém, destacaram que o custo envolvido na remoção do catalisador livre 




empregado em ensaios de fotocatálise é um dos principais fatores que dificulta sua 
aplicação do processo em maior escala 
 Dentro do contexto da remoção dos catalisadores após concluído o processo,  
especial destaque pode ser dado aos esforços realizados para o desenvolvimento de 
fotocatalisadores imobilizados, utilizando-se suportes como anéis de vidro (raschig rings) 
(YEBER et al.; 2000), tubos de vidro (LEE et al.; 2002), carvão ativado (WANG et al., 
2009) e sílica (PUCHER et al., 2007) dentre outros materiais.  
 
2.3.4.2 Fotocatálise heterogênea com semicondutor suportado 
Em alguns casos, o uso de formas imobilizadas reduz a eficiência do processo de 
degradação fotocatalítica, em razão da aglomeração de partículas e da sensível 
diminuição da área superficial disponível para adsorção e catálise (PERALTA-ZAMORA 
et al., 1997; MASCOLO et al., 2007), da ligação com o suporte (POZZO et al., 1997) e 
das limitações relacionadas ao transporte de massa (CHEN et al., 2001). Em outros, o 
uso de formas imobilizadas permite significativo aumento na eficiência do processo de 
degradação, principalmente em função da adsorção preliminar dos substratos no material 
de suporte permitir a sua aproximação dos sítios catalíticos disponíveis (GAO e LIU, 
2005).  
Segundo dados da literatura, entre os diferentes materiais testados como suporte, 
o vidro é o mais utilizado para deposição de fotocatalisadores. Essa preferência é 
atribuída às interações originadas entre as partículas do catalisador e a superfície do 
vidro após tratamento térmico (CANDAL et al., 2001).  
Estudos voltados para o tratamento de ar atmosférico mostraram que o emprego 
de anéis de vidro ou fibras de vidro recobertas com fotocalisador proporciona uma grande 
área superficial e permite a propagação da luz através do substrato, melhorando os 
resultados do processo de tratamento. Entretanto, em sistemas aquosos o efeito abrasivo 
da água pode ocasionar a remoção do catalisador da superfície do vidro. Além disso, o 
acúmulo de subprodutos gerados nos diversos processos de degradação pode ocasionar 
um envenenamento do catalisador (CANDAL et al., 2001). 
O recobrimento dos materiais usados como suporte é favorecido através de filmes 
em fase líquida, pois permitem um melhor controle estequiométrico dos reagentes, aliado 
a produção de materiais mais homogêneos (SEN et al., 2005). Dentre os diferentes 
processos empregados destaca-se o processo sol-gel, por permitir maior homogeneidade 
da superfície de recobrimento, simplicidade no processo de síntese e obtenção de 
materiais com alta pureza (GARTNER et al., 2004).  
O método sol-gel emprega principalmente alcóxidos de titânio como precursores, 
levando à geração das partículas do fotocatalisador no próprio meio dispersante, sendo 




que, em geral, o tamanho das partículas e as características dos filmes dependem das 
condições de síntese. Tipicamente, o processo envolve cinco etapas, sendo elas i) a 
hidrólise do precursor com formação de grupos OH terminais, ii) condensação por 
formação de ligações ΞMetal–O–MetalΞ com perda de água, iii) condensação cruzada 
com formação de polímeros ou partículas submicrométricas, iv) gelação com formação de 
estrutura tridimensional, v) desidratação e densificação por aquecimento (CANDAL et al., 
2001). 
Um esquema representativo das etapas envolvendo o processo de deposição do 
titânio sobre a superfície do vidro é apresentado na Figura 4. 
Segundo Candal et al. (2001) a formação de ligações Si-O-Ti e a migração de 
íons do material-suporte sobre o filme diminuem a atividade fotocatalítica do TiO2 
suportado sobre vidro. Além disso, cuidado deve ser tomado com a temperatura de 
secagem, pois temperaturas inferiores a 500 ºC favorecem a formação da forma anatase, 
enquanto temperaturas superiores favorecem a formação da forma rutilo, 
fotoquimicamente menos ativa.  
Alguns trabalhos relatam o uso de TiO2 imobilizado no tratamento de estrogênios. 
Coleman et al. (2000), por exemplo, imobilizaram dióxido de titânio em uma liga metálica 
contendo titânio, alumínio e vanádio, estudando a degradação de estrogênios em 
processos assistidos por radiação de comprimento de onda superior a 300 nm. 
Degradações da ordem de 98% foram observadas após 3,5 horas de fotocatálise, com a 




















































Figura 4: Esquema representativo da reação entre o vidro e os alcóxidos de titânio. 
Fonte: Adaptado de Silva, 2007  
 




Suportando o TiO2 em “folhas” de teflon que funcionaram como pás para agitação, 
Nakashima et al. (2002) relataram redução de 98% na concentração de E2 em processos 
assistidos por radiação UVA. Entretanto, testes realizados na ausência de luz indicaram 
taxas de adsorção da ordem de 85%, após uma hora de agitação.  
Tanizaki et al. (2002) revestiram um reator de quartzo com um filme fino de TiO2 e 
testaram a degradação de estrona, 17-estradiol e 17-etinilestradiol sob radiação UVA. 
Os primeiros 30 minutos proporcionaram 90% de degradação para E1 e EE2, porém, 
esta mesma taxa de degradação só foi alcançada para E2 após 120 minutos de 
tratamento. 
Através de ensaios de estrogênio recombinante baseados em bioensaios com 
levedura, Coleman et al. (2004) avaliaram a estrogenicidade de soluções contendo E1, 
E2 e EE2, após tratamento com TiO2 imobilizado em uma liga de titânio e exposto a uma 
lâmpada de mercúrio de alta pressão de 125 W. Enquanto a estrogenicidade associada 
aos três hormônios foi removida após 55 minutos de fotocatálise, processos de fotólise 
mostraram igual resultado somente após 485 min para 17-estradiol, 360 min para 
estrona e 120 min para 17-etinilestradiol. 
Coleman et al. (2005a) avaliaram a degradação de 17-estradiol, estriol e 17-
etinilestradiol em um reator de quartzo em forma de mola, revestido com um filme fino de 
TiO2 e também concluíram que EE2 degrada mais rápido, seguido por E2 e E3, 
respectivamente. 
 
2.3.4.3 Processos Fenton 
Inicialmente descrito por H. J. Fenton, em 1894, o processo Fenton é 
fundamentado na geração de radicais hidroxila a partir da reação entre H2O2 e íons 
ferrosos (Eq. 15) (AGUIAR et al., 2007). O referido processo se destaca dentro do 
contexto dos processos avançados de oxidação, principalmente em função de sua 
elevada eficiência de degradação, simplicidade operacional (sistema homogêneo), uso de 
reagentes baratos, ambientalmente seguros e de fácil transporte e manuseio (ZHANG e 
ZHOU, 2008). 
 
Fe2+ + H2O2  → Fe3+ + OH− + OH   (15) 
 
  Assim como representado nas reações dos processos avançados de oxidação 
(Eq. 1 a 3), os radicais hidroxila reagem rapidamente e indiscriminadamente com a 
maioria dos compostos orgânicos (PEREIRA, 2006), sendo extensivamente usado para 
oxidação de muitas classes de compostos (MALATO et al., 2009; MICHAEL et al., 2010).  




Em função da sua natureza radicalar, o processo Fenton pode envolver a 
ocorrência de diversas reações paralelas, as quais tornam o processo bastante 
complexo. Algumas reações são caracterizadas pelo sequestro de radical hidroxila (Eq. 
16 e 17), podendo ser consideradas como reações de finalização que diminuem a 
eficiência de degradação do sistema: 
 
Fe2+ + •OH → Fe3+ + OHˉ       (16) 
H2O2 + •OH → HO2• + H2O     (17) 
 
Outras, por sua vez, envolvem a participação das espécies férricas originalmente 
formadas (sistema like-Fenton), com formação de oxidantes menos enérgicos, como 
radical hidroperoxila (HO2•), e regeneração de formas ferrosas (Eq. 18 a 20) (PEREIRA, 
2006; AGUIAR et al., 2007): 
 
Fe3+ + H2O2  FeOOH2+ + H+   (18) 
Fe-OOH2+ → Fe2+ + HO2•   (19) 
Fe3+ + HO2•   Fe2+ + O2 + H+   (20) 
 
Na presença de radical hidroxila, espécies orgânicas podem gerar outras espécies 
radicalares, por abstração de hidrogênio (Eq. 21). Os referidos radicais orgânicos podem 
reagir com oxigênio formando superóxidos (Eq. 22), os quais se decompõem 
naturalmente até completa mineralização (PEREIRA, 2006): 
RH + •OH → H2O + R•   (21) 
R• + O2 → ROO•     (22) 
 
Para um bom funcionamento do processo Fenton, alguns parâmetros devem ser 
avaliados como pH, temperatura, natureza do substrato orgânico e concentração dos 
reagentes (Fe2+ e H2O2). Esses aspectos determinam a eficiência global da reação, pois 
suas relações podem interferir tanto na produção quanto no consumo dos radicais 
hidroxila. Em relação ao pH, as reações Fenton em fase homogênea apresentam melhor 
eficiência entre pH 2,5 e 3,0, com formação de precipitados em pH acima de 4,0, os quais 
apresentam baixa atividade catalítica (ZHANG e ZHOU, 2008). Em relação à 
concentração de íons ferrosos, estudos têm mostrado que maiores concentrações 
proporcionam maior eficiência do processo, entretanto devem ser observadas limitações 
de seu uso em relação aos valores de ferro solúvel permitidos em legislação, 15 mg L-1 
no Brasil (CONAMA 430 de 2011) e < 2 mg L-1 na Europa (NAVALON et al., 2010). Em 
relação à quantidade de peróxido, valores elevados podem gerar excesso de radical 




hidroxila, favorecendo o processo de recombinação radicalar (MONTEAGUDO et al., 
2009). 
 
2.3.4.4 Sistema foto-Fenton 
O sistema foto-Fenton consiste na combinação de H2O2, íons ferrosos e radiação, 
usualmente ultravioleta, o que permite a fotoredução dos íons férricos gerados a partir da 
reação de Fenton e, consequentemente, a regeneração de íons ferrosos, com produção 
de mais um radical hidroxila (Eq. 23). Esta sequência de reações Fenton e foto-Fenton 
fecham um ciclo catalítico que persiste até completa decomposição do peróxido.  
 
Fe3+ + H2O + h  Fe2+ + H+ + OH  (23) 
 
A geração adicional de radical hidroxila e a regeneração dos íons ferrosos 
aumenta a eficiência de degradação dos sistemas assistidos por radiação, além de 
possibilitarem a fotodegradação de complexos orgânicos que podem interromper o 
processo de degradação (Eq. 24) (PEREIRA, 2006). Adicionalmente, a presença de 
radiação pode favorecer a geração de oxidantes auxiliares, com destaque para ozônio e 
peróxido de hidrogênio (Eq. 25 e 26) (GROMBONI et al., 2007). 
 
Fe3+(RCO2)2+ + h → Fe2+ + CO2 + R•  (24) 
O2 + h → 2O + O2 → O3    (25) 
O3 + H2O + h → H2O2 + O2    (26) 
  Cabe ressaltar que nos processos assistidos por radiação UVC o peróxido é 
rapidamente consumido, o que faz com que o processo se torne desfavorável a partir dos 
primeiros 15 a 30 min de reação. Ainda, conforme já mencionado, o excesso de radicais 
hidroxila pode diminuir a eficiência do processo, em razão do seqüestro de radical 
hidroxila. Desta forma, os processos Fenton assistidos por radiação apresentam uma 
eficiência máxima quando o peróxido de hidrogênio é adicionado continuamente, sem 
ultrapassar o valor limite que implica em perda de eficiência (MONTEAGUDO et al., 
2009). 
A literatura apresenta poucos estudos de degradação de hormônios empregando 
processos foto-Fenton homogêneos e luz artificial, com destaque para os estudos de 
degradação dos estrogênios E1, E2, EE2 e DES em solução aquosa, realizados por Feng 
et al. (2005a, 2005b). Nestes trabalhos são relatadas taxas de degradação de 75% a 
99% em 160 minutos de tratamento, com mineralizações da ordem de 25%. 
Uma importante vantagem adicional apresentada pelos processos foto-Fenton 
está representada pela utilização da radiação solar, uma vez que estes processos são 




ativados sob luz com  < 580 nm, sem perda da eficiência (NOGUEIRA et al., 2007; 
MALATO et al., 2009).  
Nas últimas décadas o desenvolvimento de reatores fotocatalíticos solares 
permitiu eficiente degradação de diferentes classes de compostos orgânicos tóxicos, 
tornando o processo foto-Fenton ativado por luz solar bastante atrativo (KOSITZI et al., 
2004). Além de reduzir os custos associados ao uso de fontes artificiais de radiação, o 
uso de radiação solar viabiliza o desenvolvimento de sistemas de tratamento contínuo, de 
maior porte (TIBURTIUS, 2008). 
Buscando otimizar o processo de degradação com o uso da luz solar, diversas 
formas de reatores foram avaliadas. Dentre as várias alternativas existentes, destaque 
deve ser dado aos coletores parabólicos compostos (CPC), sistemas estes que, de 
maneira simples e econômica, permitem o uso da radiação direta e difusa (MALATO et 
al., 2009). Cabe salientar, entretanto, que apesar de diversos trabalhos mostrarem a 
eficiência dos CPC para degradação fotoassistida de diversos poluentes ambientais, não 
foram encontrados na literatura relatos referentes à degradação de estrogênios. 
Recentemente, Frontistis et al. (2011) avaliaram a degradação de EE2 em 
amostras de esgoto, utilizando reator de bancada operado com luz solar simulada. 
Nestas condições, a degradação do estrogênio é praticamente completa em tratamentos 
de 15 min, utilizando-se processos Fenton ou foto-Fenton. Entretanto, a mineralização 
observada nos processos assistidos por radiação (25%) foi superior à observada nos 
processos Fenton (6%), após 180 min de reação. Testes de estrogenicidade empregado 
o ensaio YES mostraram um aumento de 40% na estrogenicidade em tratamentos de 5 
min e uma redução de 25% em relação ao valor inicial após 60 min de tratamento, o que 
sugere a formação de espécies transientes de maior estrogenicidade do que o composto 
de partida. 
Como comentado anteriormente, a existência de uma limitada faixa operacional 
de pH e a necessidade de controlar a concentração de formas solúveis de ferro, em 
razão das imposições da legislação específica, limitam a potencialidade dos processos 
Fenton. Na tentativa de contornar estas limitações, o uso de formas imobilizadas de ferro 
(II ou III) tem sido bastante explorado, o que, usualmente, permite aumentar a faixa 
operacional de pH sem a precipitação de formas férricas, o emprego de maiores 
quantidades de fotocatalisador e o seu reuso (SOON e HAMEED, 2011). 
 
2.3.4.5 Sistemas foto-Fenton com ferro suportado 
O uso de formas imobilizadas de ferro para a aplicação em processos Fenton e 
foto-Fenton tem sido grandemente estudado, objetivando aumentar a sua potencialidade 
de aplicação. 




Segundo Zhao e Hu (2008), a quantidade de ferro presente no catalisador é um 
dos fatores mais importantes na fotoatividade dos catalisadores suportados. Nesse 
sentido, estudos reportados por Zhao (ZHAO e HU, 2008; ZHAO et al., 2008, 2010a, 
2010b) relatam a eficiente degradação de elevadas concentrações de 17 β-estradiol e 
completa remoção de sua atividade estrogênica, utilizando-se processos foto-Fenton 
assistidos por radiação artificial e mediados por óxidos de ferro, principalmente na forma 
de goethita. 
Adicionalmente, em vários trabalhos têm sido estudada a degradação de 
compostos orgânicos persistentes por processos foto-Fenton heterogêneos, envolvendo 
o uso de goethita, com resultados bastante promissores (HE et al., 2005; ZHAO e HU, 
2008, ZHAO et al., 2008; LAN et al., 2010; MOLINA et al., 2012). 
A presença de ferro na forma de goethita se mostra interessante, em razão do 
referido óxido apresentar propriedades fotocatalíticas em comprimentos de onda entre 
310 e 500 nm (ORTIZ DE LA PLATA et al., 2008), o que sugere a aplicabilidade em 
processos assistidos por radiação artificial e solar. 
Entretanto, assim como ocorre nos processos mediados por formas imobilizadas 
de TiO2, o uso de catalisadores heterogêneos contendo ferro permite eficiente 
degradação de inúmeros substratos de relevância ambiental, por meio de mecanismos de 
degradação ainda não completamente compreendidos. 
Em função de todos os antecedentes discutidos anteriormente, a relevância de se 
disponibilizar tecnologia que permita a remediação de resíduos contendo estrogênios 
parece evidente. Por outro lado, processos avançados de oxidação têm mostrado 
elevada eficiência de degradação frente a inúmeros poluentes ambientais de relevância, 
incluindo estrogênios. Entretanto, trabalhos relacionados com a degradação de 
estrogênios em esgoto (bruto ou tratado) são escassos, assim como a realização de 
estudos direcionados a aumentar a potencialidade de aplicação dos processos em 
questão.  
Objetivando contribuir com a consolidação dos AOP como forma de tratamento 
complementar de resíduos aquosos contendo estrogênios, o presente projeto se propõe a 
avaliar a eficiência da fotocatálise heterogênea e dos sistemas Fenton em relação à 
degradação de estrona (E1), 17-estradiol (E2) e 17-etinilestradiol (EE2) em solução 











3.1 OBJETIVO GERAL 
 Avaliar a potencialidade de alguns processos avançados de oxidação, 
fundamentados em fotocatálise heterogênea e sistemas Fenton, em relação à 
remediação de águas contaminadas por estrogênios. 
 
3.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
Estabelecer e avaliar protocolos de análise que permitam a determinação dos 
estrogênios E1, E2, EE2 e E3 em águas contaminadas, recorrendo-se a técnicas de 
extração em fase sólida e cromatografia em fase líquida de alta eficiência.  
Avaliar a presença de estrogênios de relevância ambiental (17-estradiol, estriol, 
estrona e 17-etinilestradiol) em efluente sanitário bruto (in natura) e tratado de estações 
de tratamento de esgoto.  
Estudar a degradação dos poluentes selecionados, utilizando-se processos de 
fotocatálise heterogênea e sistemas Fenton em escala de bancada e fotocatalisadores 
livres e imobilizados.  
Conduzir uma avaliação preliminar de um sistema de tratamento contínuo, 























4 PARTE EXPERIMENTAL 
4.1 ESTRATÉGIA DE TRABALHO  
Para satisfazer os objetivos propostos, o trabalho foi dividido em três etapas 
fundamentais. Na primeira, ferramentas de controle analítico foram estabelecidas, 
objetivando a determinação de estrogênios em concentrações da ordem de ng L-1. As 
referidas metodologias envolveram o uso de processos de pré-concentração 
fundamentados em sistemas de extração em fase sólida e sistemas de detecção 
baseados em cromatografia em fase líquida com detecção ultravioleta e fluorescência. Na 
segunda etapa, todos os processos de degradação propostos foram avaliados em escala 
de bancada, em relação à degradação dos substratos de interesse. Os processos foram 
otimizados e a sua eficiência de degradação avaliada. Finalmente, e em função de todos 
os resultados precedentes, sistemas de maior porte, operando em regime contínuo, 
foram propostos, desenvolvidos e caracterizados. Uma representação esquemática da 
estratégia de trabalho é mostrada na Figura 5. 
 
 
Figura 5. Representação esquemática da estratégia de trabalho adotada. 
 
4.2 REAGENTES E MATERIAIS 
Padrões de 17 β-estradiol (E2), estrona (E1), 17α-etinilestradiol (EE2) e estriol 
(E3), todos com pureza mínima de 98%, foram adquiridos da Sigma-Alldrich. A partir 
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destes foram preparadas soluções estoque em metanol (100 mg L-1) e armazenadas a -
18ºC. Misturas de trabalho foram preparadas por diluição em água deionizada. 
No processo de fotocatálise heterogênea foram utilizados TiO2 (Degussa P25), 
contendo 75% de fase anatase e 25% de rutilo e área superficial BET de 50 m2 g-1, e ZnO 
(Strem Chemicals) 99,7% e área superficial BET de 5 m2 g-1. 
Os solventes utilizados no processo de preparo das amostras e nas 
determinações cromatográficas dos substratos em estudo (ex. metanol, acetonitrila) 
foram de grau cromatográfico de pureza (JTBaker). Outros solventes (ex. acetona) foram 
de grau analítico (Vetec). 
 A água utilizada no preparo das amostras e nas determinações cromatográficas 
foi de grau ultra-pura (condutividade de 18 mΩ) (Millipore-Simplicity UV). 
 
4.2.1 Amostras de efluente sanitário 
Amostras de esgoto bruto e tratado foram coletadas na entrada e na saída de 
duas estações de tratamento de esgoto (ETEs) de Curitiba (estações A e B) e em uma 
ETE de Campo Largo, região metropolitana de Curitiba (estação C). 
A estação A atende a uma população de aproximadamente 600.000 habitantes, 
utilizando reatores anaeróbios de lodo fluidizado (sistema RALF) operando com vazão 
nominal de 1120 L s-1.  O pós-tratamento é realizado por coagulação e flotação, utilizando 
cloreto férrico (FeCl3). O referido processo permite a remoção de aproximadamente 80% 
da carga orgânica contida no esgoto. 
A ETE B atende uma população de aproximadamente 214.000 habitantes, 
utilizando sistema RALF e vazão nominal de 420 L s-1. O pós-tratamento também é 
realizado por coagulação seguida de flotação, utilizando polieletrólitos. O processo 
apresenta uma eficiência de remoção de carga orgânica de aproximadamente 80%. 
A ETE C opera nas mesmas condições da ETE A, com vazão média de 42 L s-1, 
atendendo aproximadamente 26.000 habitantes. O sistema emprega cloreto férrico como 
coagulante seguido de flotação por ar dissolvido (RALF+FAD). Nestas condições a 
remoção média de carga orgânica corresponde a 88%. 
As amostras de esgoto foram coletadas em frascos âmbar de 4 L e armazenadas 
a 4 ºC até seu processamento, sempre com tempo inferior a 72 horas. 
As amostras de todas as estações de esgoto foram primeiramente filtradas com 
auxílio de bomba de vácuo e funil de büchner, em filtro de fibra de vidro GF3 de 55 mm e 
0,6 m de poro (marca MN). Posteriormente, quando necessário, as amostras foram 
fortificadas com quantidades adequadas dos estrogênios em estudo e envelhecidas por 
24 horas sob refrigeração a 4 ºC. Finalmente, alíquotas de amostra foram concentradas 
por SPE e levadas para determinação cromatográfica. 




4.2.2 Preparo das amostras sintéticas 
 Aproximadamente 10 mL das soluções estoque dos padrões individuais de E1, 
E2, EE2 e E3, foram preparadas em metanol grau HPLC, nas concentrações de 100 ou 
500 mg L-1. Massas entre 1 e 5 mg foram pesadas em balança analítica de 5 casas 
(Sartorius cp 225 D) e o volume necessário adicionado com pipeta volumétrica, 
considerando-se desprezível a variação de volume da solução. Os frascos com as 
amostras foram revestidos com papel alumínio e armazenados em freezer a 
aproximadamente -18 ºC.  
A partir da diluição da solução estoque foram preparados em MeOH, 10 mL de 
misturas dos estrogênios de interesse, considerado como solução de partida para  futuras 
determinações. A cada 3 meses novas soluções estoque foram preparadas. Soluções de 
concentração menor foram preparadas a partir da solução 10 mg L-1. Na etapa de diluição 
foram utilizadas micropipetas de 200 L, 1 mL e 5 mL (marcas Gilson e Labmate). 
As soluções aquosas foram preparadas pela diluição da solução de trabalho de 10 
mg L-1 em água, proporcionando um volume de metanol na água igual ou menor a 0,1% 
(v/v). 
 
4.2.3 Lavagem da vidraria 
 Antes do primeiro uso, toda a vidraria utilizada foi lavada com água da torneira e 
deixada em banho de ácido nítrico 10% por um período mínimo de 24 horas. 
Posteriormente, os materiais foram abundantemente enxaguados com água de torneira, 
água destilada, água deionizada e secos ao ar. Este material foi separado para uso 
exclusivo no trabalho com hormônios. 
 Após seu uso, essas vidrarias foram lavadas com álcool etílico comercial e 
enxaguadas 10 vezes com água da torneira, 6 vezes com água destilada, 3 vezes com 
água deionizada e secas ao ar. 
 
4.3 METODOLOGIAS 
4.3.1 Tratamento fotocatalítico de soluções aquosas de estrogênios com catalisadores 
(TiO2 ou ZnO) em suspensão e radiação artificial 
Primeiramente, os estudos foram conduzidos em um reator fotoquímico 
convencional de bancada (220 mL de capacidade), com 14 cm de altura e 6 cm de 
diâmetro interno, equipado com agitação magnética e refrigerado por água. Quando 
necessário, a radiação ultravioleta foi proporcionada por uma lâmpada a vapor de 
mercúrio de 125 W (sem o bulbo protetor original), inserida na solução por meio de um 
bulbo de quartzo (UV-C) ou vidro Pyrex (UV-A) (Figura 6).  




O efeito de variáveis operacionais de relevância foi preliminarmente avaliado por 
planejamento fatorial, utilizando-se como resposta a degradação fotocatalítica da mistura 
de estrogênios (20 g L-1 de cada hormônio) em tempos de reação de 10 min. Baseado 
em informações da literatura (OHKO et al., 2002; MALYGINA et al., 2005; ZHANG et al., 
2007) o efeito das variáveis pH e massa de catalisador foi avaliado em dois níveis, o que 
configura um planejamento 22 acrescido de um ponto central ensaiado em triplicata 
(Tabela 6).  
 
Figura 6. Representação do reator fotoquímico de bancada. 
 
Tabela 6. Condições avaliadas na otimização do processo de fotocatálise heterogênea 
 
Variável Nível (-)            Ponto central Nível (+)                   
pH 4 6 8 
Fotocatalisador (mg L-1) 250 500 750 
 
 
Posteriormente, estudos de degradação foram realizados por tempos de até 60 
min, nas condições previamente otimizadas. A totalidade da amostra (200 mL) foi 
coletada após 1, 3, 5, 10, 20, 30, 45 e 60 min de reação, sendo submetida a filtração, pré-
concentração por SPE e determinação cromatográfica (HPLC-DAD-Flu). Para 
comparação, estudos de degradação por fotólise foram realizados na presença de 
radiação UVA e UVC e estudos de adsorção foram realizados somente na presença do 
fotocatalisador. 
Em função da necessidade de uma etapa de filtração para promover a remoção 
do fotocatalisador do meio reacional, diversos materiais filtrantes foram testados, 
principalmente para avaliar as perdas de analito por adsorção. Com este fim, amostras de 
100 mL contendo a mistura de estrogênios em concentração de 20 g L-1 foram filtradas 




na presença e ausência do fotocatalisador, submetidas a pré-concentração por SPE e 
analisadas por HPLC-UV e HPLC-Flu. 
 
4.3.2 Tratamento fotocatalítico de soluções aquosas de estrogênios com catalisadores 
(TiO2 ou ZnO) em suspensão e radiação solar 
Inicialmente, os ensaios foram desenvolvidos em um reator fotoquímico de 
bancada de 250 mL de capacidade, equipado com sistema de agitação magnética e 
coletor solar parabólico revestido de alumínio (Figura 7). Amostras contendo a mistura 
dos estrogênios E2 e EE2 (50 g L--1) foram tratadas por tempos de até 45 min em pH 
aproximadamente 7,3 e utilizando-se 250 mg L-1 de TiO2 ou 750 mg L-1 de ZnO. 
Para cada tempo monitorado (0, 15, 30 e 45 min) a amostra foi coletada, 
submetida à filtração e analisada por HPLC-Flu.  
Os estudos foram realizados na cidade de Curitiba (latitude 25◦25’N e longitude 
49◦16’E), preferencialmente em dias claros e com a mínima presença de nuvens, 
usualmente entre as 11h00min e 14h00min. A intensidade de radiação UVA foi medida 
com um radiômetro Instrutherm (MRUR-202 UVA), registrando-se valores entre 1,2 e 2,6 
mW cm-2.  
 
 
Figura 7. Fotografia dos reatores fotoquímicos operados com radiação solar. 
Fonte: Tiburtius, 2008. 
  
 Posteriormente, estudos de degradação foram realizados em um reator do tipo 
cilíndrico parabólico composto (Figura 8), constituído por cinco tubos de vidro 
borossilicato (diâmetro interno de 2 cm e comprimento de 95 cm), colocados no centro de 
coletores solares construídos em alumínio de alta refletividade. Este conjunto foi disposto 
em uma base com ajuste de inclinação, de modo a obter o máximo de aproveitamento da 
radiação solar. A área do coletor é de aproximadamente 1,25 m2, enquanto que o volume 
iluminado, quando o coletor é completamente exposto ao sol, é de 1,5 L. As amostras 




podem ser passadas em modo contínuo ou em sistema de recirculação, utilizando-se 
bomba peristáltica. 
 Soluções aquosas dos estrogênios (20 g L-1, 10 L) foram passadas com vazão 
de aproximadamente 0,5 L min-1, implicando em um tempo de retenção de 
aproximadamente 0,6 min por reator. O reator foi operado em um modo de recirculação, 






Figura 8.  Esquema (A) e vista frontal (B) da unidade de tratamento operada com 
radiação solar. 
 
4.3.3 Imobilização de TiO2 e ZnO em alginato de cálcio 
A imobilização de TiO2 e ZnO em alginato de cálcio foi conduzida de acordo com 
procedimento descrito por Couto et al. (2002). Inicialmente, foi preparada uma solução de 
alginato de sódio em água (2% m/v), na qual foi adicionado fotocatalisador na proporção 
de 0,1 g de semicondutor para cada 100 mL de solução de alginato. A suspensão 
formada foi vigorosamente homogeneizada e as esferas de alginato produzidas por 
gotejamento em uma solução aquosa de cloreto de cálcio a 2% (m/v), à temperatura de 4 
a 10 ºC (SIRTORI et al., 2012). 
Estas formas imobilizadas de fotocatalisador foram caracterizadas por difração de 
raios-X, utilizando-se difratômetro Shimadzu XRD-6000, operando com radiação Cu-Kα 
( = 1,5418 Å), voltagem de 40 KV, corrente de 30 mA e velocidade de varredura de 0,2o 
min-1, com estepe de 2 segundos. As análises foram realizadas no Departamento de 
Química da UFPR. Além disso, as amostras foram caracterizadas por microscopia 
eletrônica de varredura e mapeamento químico, realizados no equipamento JEOL JSM-
6360 do Centro de Microscopia Eletrônica (CME) da UFPR.  
 




4.3.3.1 Tratamento fotocatalítico com catalisadores suportados em alginato de cálcio  
 Inicialmente, o efeito das variáveis de relevância (pH e massa de semicondutor) 
na eficiência do processo de degradação foi avaliado, utilizando-se trimetoprima (TMP) 
como modelo, substrato este selecionado em função da sua usual resistência frente a 
processos oxidativos e das facilidades encontradas no seu monitoramento 
espectrofotométrico ou cromatográfico. 
 Estudos de degradação do fármaco foram conduzidos no reator fotoquímico 
convencional de bancada descrito anteriormente (Figura 6). A radiação ultravioleta foi 
proporcionada por uma lâmpada a vapor de mercúrio de 125 W (sem o bulbo protetor), 
inserida na solução por meio de um bulbo de quartzo (radiação UV-C) ou vidro Pyrex 
(radiação UV-A). A Influência de cada variável foi estudada entre dois limites, utilizando-
se um sistema de planejamento fatorial de experimentos (22), o qual foi fundamentado no 
valor percentual de trimetoprima degradada após um tratamento de 60 min. 
 Neste reator, amostras de 200 mL, em valores otimizados de pH, receberam a 
adição de quantidades otimizadas do semicondutor imobilizado (TiO2 ou ZnO) e 
irradiadas por tempos de até 120 min. Alíquotas foram tomadas em intervalos de tempo 
pré-estabelecidos e submetidas à análise. 
 
4.3.4 Imobilização de TiO2 em anéis de vidro 
A impregnação de TiO2 em vidro borosilicato foi conduzida de acordo com 
metodologia adaptada de Yeber et al. (1998), utilizando-se anéis de aproximadamente 5 
mm de diâmetro interno e 2 mm de espessura. Após cortados, os anéis foram lavados em 
detergente comum, enxaguados em abundância e secos em estufa a 80 ºC. 
Posteriormente, os anéis foram deixados em banho de acetona, lavados com água em 
abundância e novamente secos em estufa. Finalmente, e para conseguir uma melhor 
ativação d superfície do fotocatalisador no vidro, os anéis foram mergulhados 
rapidamente em ácido fluorídrico 48%, enxaguados com água em abundância e secos 
em estufa. 
Os anéis limpos e secos foram colocados em contato por 45 min com uma 
solução 5% (v/v) de butóxido de titânio e etanol, em atmosfera inerte de nitrogênio. Após 
o tempo inicial de contato os anéis foram deixados sob ar atmosférico, até completa 
secagem. Posteriormente, os anéis foram levados à mufla por 30 min, a temperatura de 
450 ºC. O procedimento foi repetido quatro vezes (SIRTORI et al., 2012).  
Estas formas imobilizadas de fotocatalisador foram caracterizadas por difração de 
raios-X, utilizando-se difratômetro Shimadzu XRD-6000, radiação Cu-Kα ( = 1,5418 Å), 
voltagem de 40 KV e corrente de 30 mA. Medidas de fluorescência de raios-X de energia 
dispersiva foram realizadas em equipamento Shimadzu-EDX 700, enquanto que 




espectros Raman foram obtidos em um equipamento Renishaw Raman Microprobe 
System 3000, acoplado a um microscópio ótico com resolução espacial de 1,0 μm com 
laser de Ar (λ = 514 nm) com potência incidente de 50% e 10 acumulações. As imagens 
de microscopia eletrônica de varredura foram realizadas no equipamento JEOL JSM-
6360 do Centro de Microscopia Eletrônica (CME) da UFPR.  
 
4.3.4.1 Tratamento fotocatalítico de soluções aquosas de estrogênios com TiO2 suportado 
em anéis de vidro 
Os estudos de degradação foram conduzidos no mesmo reator fotoquímico 
convencional de bancada descrito no item 4.3.1 (Figura 6), protegendo-se a lâmpada a 
vapor de mercúrio com um bulbo de vidro (radiação UVA). O experimento foi realizado 
sob constante fornecimento de ar atmosférico, proporcionado por uma bomba comum de 
aquário, sem controle de vazão, borbulhado no fundo do reator.   
Neste processo de fotocatálise heterogênea o espaço entre o bulbo protetor e a 
parede interna do reator foi preenchido por anéis de vidro contendo TiO2 suportado, 
conforme ilustrado na Figura 9. 
Amostras de 150 mL contendo a mistura dos estrogênios estrona, 17-estradiol e 
17-etinilestradiol (20 g L -1), em pH 7,3, foram tratadas por tempos de até 60 min. Para 
cada tempo monitorado (0, 5, 10, 20, 30, 45 e 60 min) a totalidade da amostra foi 
coletada, pré-concentrada por SPE e a quantificação foi efetuada por HPLC-UV-Flu. 
Ensaios de adsorção foram realizados nas mesmas condições dos estudos cinéticos, na 




Figura 9. Representação do reator fotoquímico de bancada para tratamento fotocatalítico 
com TiO2 suportado em anéis de vidro. 
 





4.3.5 Tratamento de soluções aquosas de estrogênios por processos Fenton 
homogêneos sob radiação artificial 
Processos Fenton foram aplicados em escala de bancada, utilizando-se reator 
fotoquímico de 250 mL equipado com agitação magnética e sistema de refrigeração por 
água. Em processos assistidos por radiação, foi utilizada uma lâmpada a vapor de 
mercúrio de 125 W (sem o bulbo protetor), inserida na solução por meio de um bulbo de 
vidro Pyrex (radiação UVA).  
Com base em otimizações desenvolvidas em estudos prévios do grupo, os 
ensaios foram realizados em pH 3, utilizando-se 15 mg L-1 de Fe2+ e 150 mg L-1 de H2O2, 
condição considerada ótima para a degradação de substratos de diversas naturezas.  
Nestas condições, estudos cinéticos foram realizados com 210 mL de amostra (20 
g L-1) por tempos de até 60 min. Amostras foram coletadas em tempos específicos, pré-
concentradas e submetidas à análise. Nas amostras coletadas para determinação 
cromatográfica a reação Fenton foi parada pela adição de NaHSO3 (40% m/v). Além de 
avaliar a degradação dos contaminantes, também foram monitoradas as concentrações 
residuais de Fe2+ e H2O2 durante o tratamento. 
 
4.3.6 Tratamento de soluções aquosas de estrogênios por processos Fenton 
homogêneos sob radiação solar 
 Preliminarmente os processos foto-Fenton foram testados em reatores 
parabólicos utilizando 15 mg L-1 de Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2  e pH 3. Foram utilizadas 
210 mL de soluções aquosas contendo misturas dos estrogênios E1, E2 e EE2 em 
concentrações de 20 g L-1. Amostras foram retiradas em 0, 15, 30, 45 e 60 minutos e 
levadas para determinação por HPLC-Flu. 
Os estudos de degradação por processos Fenton assistidos por radiação solar 
foram realizados no reator contínuo descrito no item 4.3.2 (Figura 8), utilizando-se 10 L 
de solução aquosa contendo uma mistura dos estrogênios E1, E2 e EE2, em 
concentração de 20 µg L-1. A vazão de alimentação foi de 0,5 L min-1, o que representou 
um tempo de permanência de cerca de 3 min por ciclo de tratamento. Uma vez que o 
reator foi operado em modo batelada com recirculação, as concentrações foram 
determinadas após cada ciclo de tratamento.  
Os ensaios foram realizados em dias claros, entre as 11h30min e 13h30min, 
registrando-se intensidades de radiação entre 1,2 e 2,4 mW cm-2 para radiação UV-A 
(320-390 nm) e da ordem de 32,5 W cm2 para radiação UV-C (254 nm). 
 Além de avaliar a degradação dos contaminantes, também foram analisadas as 
concentrações de Fe2+/FeT e H2O2 durante o tratamento. 





4.3.7 Imobilização de ferro em quitosana 
A imobilização do ferro em quitosana foi realizada nas condições descritas por 
Souza et al. (2010). Inicialmente, 15 g de quitosana foram dissolvidos em 300 mL de 
solução aquosa de ácido acético 5% (v/v). A solução viscosa obtida nesta etapa foi 
deixada em repouso por 24 horas à temperatura ambiente, para total solubilização da 
quitosana. Em seguida, esta solução foi gotejada sobre 1 L de uma solução de NaOH 2,0 
mol L-1, com auxílio de uma bomba peristáltica. As esferas de quitosana foram 
posteriormente lavadas abundantemente com água destilada, até a neutralidade da água 
de lavagem. 
A reticulação das esferas foi realizada conforme descrito por Monteiro Júnior e 
Airoldi (1999), deixando-se em contato, por 24 horas e a temperatura ambiente, as 
esferas de quitosana com solução aquosa de glutaraldeído 0,1% (v/v), sob agitação. Em 
seguida, as esferas foram lavadas abundantemente com água destilada para retirar o 
excesso do reticulante. 
O processo de adsorção de ferro nas esferas reticuladas de quitosana foi 
realizado com um excesso de Fe2+ (20 g L-1), deixando-se em contato 60 g de esferas e 
500 mL da solução aquosas de FeSO4.7H2O, em pH 3. A mistura foi mantida sob 
agitação por 96 horas, sendo posteriormente deixada em repouso por mais 48 horas. 
Durante o processo de agitação/adsorção o pH foi continuamente ajustado a 3.  
Finalmente, as esferas foram lavadas abundantemente com água destilada para 
retirar o excesso de ferro adsorvido. Esse processo foi monitorado pelo controle de ferro 
total e Fe2+.  
Estudos de caracterização das esferas foram realizados por difração de raios-X e 
microscopia eletrônica de varredura, utilizando-se equipamentos e condições já descritas,  
ressonância paramagnética eletrônica, e espectrometria de emissão ótica com fonte de 
plasma indutivamente acoplado. 
Estudos de caracterização por ressonância paramagnética eletrônica (EPR) foram 
realizadas no DQ/UFPR, utilizando-se espectrômetro Bruker ESP 300E, operando a uma 
frequência de 9,5 GHz, com frequência de modulação de 100 kHz, amplitude de 
modulação de 10,145 G e potência de microondas de 2 mW.  
As determinações de Fe foram realizadas por espectrometria de emissão ótica 
com fonte de plasma indutivamente acoplado (ICP OES), utilizando-se equipamento 
Thermo Scientific, modelo iCAP 6500, do Departamento de Química da Universidade 
Federal do Paraná. As determinações foram feitas com configuração axial, utilizando-se 
comprimento de onda de emissão de 259,940 nm, com calibração externa. 
 




4.3.7.1 Tratamento de soluções aquosas de estrogênios por processo Fenton 
heterogêneo sob radiação artificial 
Estudos de degradação por processos Fenton e foto-Fenton foram aplicados em 
escala de bancada, utilizando-se o reator fotoquímico descrito no item 4.3.1 (Figura 6). 
Em sistemas assistidos por radiação foi utilizada uma lâmpada a vapor de mercúrio de 
125 W (sem o bulbo protetor), inserida na solução por meio de um bulbo de vidro Pyrex 
(radiação UVA).  
Preliminarmente, o efeito de variáveis operacionais de relevância foi avaliado por 
planejamento fatorial, utilizando-se como resposta a degradação fotocatalítica da mistura 
de estrogênios (100 g L-1 de cada hormônio) em tempos de reação de 10 min. Neste 
estudo, o efeito das variáveis pH e massa de quitosana-Fe foi avaliado em dois níveis, o 




Tabela 7. Condições avaliadas na otimização do processo foto-Fenton heterogêneo 
 
Variável Nível (-)             Ponto central Nível (+)                   
pH 3 5 7 
Massa Quit/Fe (g) 10 20 30 
 
 
Posteriormente, nas condições previamente otimizadas, foram realizados estudos 
de degradação por tempos de até 120 min, com amostras coletadas após 0, 30, 60, 90 e 
120 min. Além de avaliar a degradação dos contaminantes, também foram determinadas 
as concentrações de Fe2+/Fe3+ e H2O2 durante o tratamento. 
Para comparação, estudos de degradação por fotólise (somente a presença de 
radiação), adsorção (somente a presença de fotocatalisador) também foram realizados, 
nas mesmas condições antes descritas.  
 
4.3.8 Degradação de amostras de esgoto 
Estes ensaios de degradação foram realizados com amostras de esgoto tratado 
oriundo das ETE A (fotocatálise) e ETE B (processos Fenton), que apresentaram DQO da 
ordem de 100 mg L-1 e pH próximo a 7. 
As referidas amostras foram fortificadas com E1, E2 e EE2 (50 g L-1) e, após 
repouso por 24 horas sob refrigeração, foram submetidas a tratamento por processos de 
fotocatálise heterogênea e sistemas Fenton. 




O tratamento fotocatalítico foi conduzido no reator fotoquímico de bancada 
descrito no item 4.3.1 (Figura 6), utilizando-se TiO2 em suspensão (250 mg L-1) e 
imobilizado em anéis de vidro e o pH natural da amostra de esgoto (aproximadamente 7). 
Em ambos os casos o tratamento consistiu de um período de 5 minutos de 
adsorção, seguido de tratamento fotocatalítico por 60 minutos. As amostras foram 
coletadas em intervalos regulares, filtradas em filtros de fibra de vidro de 0,60 m, 
submetidas ao processo de extração em fase sólida e analisadas por cromatografia em 
fase líquida com detecção por DAD-Flu. 
O tratamento por processos Fenton foi conduzido em duas etapas. Na primeira, as 
amostras foram tratadas durante 30 min por processos Fenton, utilizando-se 15 mg L-1 de 
Fe2+ e 150 mg L-1 de H2O2. Posteriormente, as amostras foram submertidas ao processo 
foto-Fenton, utilizando-se o reator contínuo assistido por radiação solar descrito no item 
4.3.2 (Figura 8). As amostras foram coletadas em intervalos regulares, filtradas em filtro 
de fibra de vidro de 0,60 µm, submetidas ao processo de extração em fase sólida e 
analisadas por cromatografia em fase líquida, DAD-Flu. 
Além de avaliar a degradação dos contaminantes, também foram determinadas as 
concentrações de Fe2+/Fe3+ e H2O2 durante o tratamento. 
 
4.4 CONTROLE ANALÍTICO 
4.4.1 Extração em fase sólida (SPE) de estrógenos em solução aquosa  
Inicialmente, o processo de extração em fase sólida foi otimizado por meio de um 
planejamento fatorial completo (23), utilizando-se como resposta o percentual de 
recuperação dos estrogênios E1, E2 e EE2 em solução aquosa e em concentrações 
compatíveis com a natureza do estudo de fotocatálise (10 g L-1). As variáveis avaliadas 
no estudo foram: natureza da fase de condicionamento, volume da fase aquosa e 
natureza do solvente de eluição (Tabela 8), utilizando-se níveis selecionados em função 
de antecedentes da literatura (GIROTTO et al., 2007; LOPEZ de ALDA e BARCELÓ, 
2001b).  
Todos os processos foram aplicados em cartuchos contendo sílica C18 (Thermo, 
500mg, 3 mL), recorrendo-se a um sistema manifold da Waters (WAT200608) operado 
com bomba de vácuo (Tecnal TE-0581). As operações de condicionamento do cartucho, 
passagem da amostra e eluição dos analitos foram realizadas com vazão da ordem de 4 
mL min-1. Todos os volumes de solvente foram medidos usando micropipetas de 5 e 10 
mL (marcas Labmat e Brand, respectivamente), enquanto amostras de 100 ou 500 mL da 
solução dos estrogênios foram medidas em balão volumétrico e transferidas para o 
cartucho de eluição utilizando-se bureta de vidro com torneira de teflon. 
 




Tabela 8. Condições testadas para recuperação dos hormônios em água pura fortificada 
com 10,0 g L-1 de cada hormônio.  
 
Condicionamento Volume de amostra (mL) Eluição 
Sistema A (-)* Sist. B (+)** (-) (+) Sist. C (-)* Sist. D (+)** 
4 mL de acetona  
+  
5 mL de metanol  
+  
5 mL de H2O 
7 mL de acetonitrila  
+  
5 mL de metanol  
+  
5 mL de H2O 
100 500 4 x 2,5 mL acetona 
4 x 2,5 mL  
acetonitrila 
*Adaptado de Girotto et al. (2007)*.  
**Adaptado de Lopes de Alda e Barceló, (2001b). 
 
A seqüência de etapas do procedimento de extração é resumidamente 
apresentada no fluxograma da Figura 10. 
Após definição das melhores condições de trabalho foram testados cartuchos C18 
da marca Varian, para comparar as eficiências de ambos e avaliar a possibilidade do uso 




Figura 10. Representação esquemática do processo de extração em fase sólida (SPE). 
 
 
4.4.2 Extração em fase sólida (SPE) de estrógenos em amostras de esgoto 
 Primeiramente, amostras de esgoto bruto e tratado da ETE A (4 litros cada) foram 
divididas em porções de 300 mL e submetidas à extração em fase sólida de acordo com 
o método descrito em 4.4.1 e analisadas por HPLC-DAD. 




Posteriormente, amostras de um litro de esgoto bruto e tratado da ETE C foram 
fortificadas com os hormônios em três concentrações diferentes, 10, 50 e 75 ng L-1, e 
submetidas ao processo de envelhecimento por 24 horas. Após esse período cada litro 
foi dividido em três porções de 300 mL e as amostras foram submetidas à extração em 
fase sólida de acordo com o método descrito em 4.4.1 e determinadas por HPLC-DAD-
Flu. Os sinais obtidos das amostras fortificadas foram comparados com os sinais da 
análise de esgoto sem adição de padrão, e amostras de esgoto com adição de 60 L de 
padrão 2,0 mg L-1, colocados diretamente no vial após processo de extração e pré-
concentração (Concentração aproximada de 0,6 mg L-1). 
 
4.4.3 Determinação cromatográfica de estrogênios em solução aquosa 
As determinações foram realizadas em Cromatógrafo em fase líquida de alta 
eficiência (Varian 920 LC), equipado com detector UV (DAD) e de fluorescência (Flu, 
Agilent 1260). Em todas as análises foi utilizada uma coluna de sílica C18 (microsorb-
MV100-5, 250 x 4,6 mm; 5 m), pré coluna C8 da mesma marca e software GALAXIE v 
1.9. 
 O método fundamentado em detecção UV foi estabelecido a partir de informações 
descritas na literatura (LOPEZ de ALDA e BARCELÓ, 2001a,b; ARAÚJO, 2006; 
GIROTTO et al., 2007; SODRÉ et al., 2007a; LOPES et al., 2008). Com base nestas 
informações, inúmeros testes preliminares foram realizados, objetivando definir os 
solventes da fase móvel, a sua proporção e vazão. Por sua vez, a seleção da 
concentração inicial dos analitos foi definida em função do fator de pré-concentração 
pretendido na rotina de SPE, mas sem perder de vista a sua concentração usual em 
matrizes ambientais aquosas.  
 O método fundamentado em detecção por fluorescência foi estabelecido a partir 
de informações disponíveis na literatura (COLEMAN et al., 2000 e 2005a; OHKO et al., 
2002; WEN et al., 2006; LOPES et al., 2010; MONTAGNER e JARDIM, 2011). Testes 
preliminares, objetivando definir comprimentos de onda de excitação e emissão, foram 
realizados para os quatro hormônios isoladamente em espectrofluorímetro HITACHI 
F4500.  
 Os parâmetros analíticos de seletividade, linearidade, faixa de aplicação, 
sensibilidade, limite de quantificação, limite de detecção, exatidão, precisão e robustez 
foram avaliados, utilizando-se misturas sintéticas em solução aquosa.  
 A seletividade foi avaliada em metanol puro (MeOH), mediante injeção dos 
padrões puros e de uma mistura dos analitos E1, E2 e EE2, na concentração de 5,00 mg 
L-1. 




 A linearidade foi avaliada a partir de misturas dos analitos E1, E2 e EE2 para 
obtenção da curva analítica variando entre 0,10 mg L-1 e 5,00 mg L-1, em metanol. Esses 
testes foram realizados em heptaplicata. 
 A sensibilidade para cada um dos hormônios foi avaliada pela média do 
coeficiente angular para no mínimo três curvas preparadas independentemente.  
 A exatidão do método foi avaliada a partir de testes de recuperação em solução 
aquosa dos analitos de interesse em diferentes concentrações de cada estrógeno.  
 A precisão do método foi avaliada através do coeficiente de variação obtido para 
testes de recuperação realizados por extração em sextuplicata de 100 mL de solução 
aquosa a 20,0 g L-1 de cada estrogênio, para soluções preparadas em diferentes dias. 
 O limite de detecção foi avaliado pela análise de três curvas analíticas preparadas 
de forma independente com concentração variando entre 0,005 mg L-1 e 1,000 mg L-1, 
através do método visual e através de parâmetros da curva analítica. 
 O limite de quantificação foi avaliado pela análise de três curvas analíticas 
preparadas de forma independente com concentração variando entre 0,005 mg L-1 e 
1,000 mg L-1, sendo considerado como limite de quantificação a menor quantidade do 
analito em uma amostra que pode ser determinada com precisão e exatidão aceitáveis 
sob as condições experimentais estabelecidas. 
 Testes de robustez da análise instrumental foram realizados quanto à variação de 
temperatura e pressão da coluna. Em relação ao método foram testadas diferentes 
velocidades de vazão da amostra na passagem através de cartuchos de SPE, diferentes 
marcas de cartucho SPE, diferentes solventes usados no processo de reconstituição da 
amostra e diferentes volumes de solvente empregados no processo de eluição dos 
analitos. 
 
4.4.4 Outras determinações 
4.4.4.1 Quantificação de ferro II e ferro III 
As determinações de Fe2+ e Fe3+ foram realizadas por espectroscopia UV-Vis, 
utilizando metodologia fundamentada na reação de complexação entre Fe2+ e o-
fenantrolina (ISO 6232:1998). O teor de Fe2+ é determinado diretamente, enquanto que a 
concentração de Fe3+ é avaliada após redução com hidroquinona. Em ambos os casos, 
íons ferrosos reagem com o-fenantrolina formando um composto intensamente colorido, 
que pode ser medido por espectrofotometria na região do visível (508 nm). As 
concentrações foram determinadas a partir de uma curva analítica elaborada com 
solução de sulfato ferroso amoniacal [Fe(NH4)2(SO4)2. 6 H2O], na faixa de concentração 
compreendida entre 0,10 e 4,00 mg L-1.  





4.4.4.2 Determinação de peróxido de hidrogênio residual 
Os níveis de peróxido de hidrogênio residual foram avaliados espectrometricamente, 
utilizando uma metodologia modificada a partir de procedimentos descritos na literatura 
(OLIVEIRA et al., 2001; NOGUEIRA et al.; 2005). Neste procedimento, o peróxido de 
hidrogênio reage com vanadato de amônio, o que leva à formação do cátion 
peroxovanádio que absorve fortemente em 446 nm. Curvas analíticas foram elaboradas 









5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 
5.1 CONTROLE ANALÍTICO 
5.1.1 Determinação cromatográfica de estrogênios por HPLC-DAD  
 As condições iniciais de trabalho foram definidas em função de dados disponíveis 
na literatura envolvendo a quantificação de estrogênios por HPLC-DAD, HPLC-UV ou  
HPLC-Flu, utilizando coluna C18 e sistemas de eluição isocrática envolvendo os 
solventes acetonitrila e água em proporções próximas de 1:1 (ARAÚJO, 2006; SODRÉ et 
al., 2007a; LOPES et al., 2008). Com base nesses antecedentes diferentes parâmetros 
foram avaliados, utilizando-se sempre uma coluna C18 (250 mm x 4,6mm, 5 μm, Varian). 
 Após a realização de diversos ensaios, as variáveis cromatográficas foram 
definidas conforme condições apresentados na Tabela 9, enquanto que cromatogramas 
típicos de cada estrogênio (E1, E2 e EE2) e da sua mistura são apresentados na Figura 
11. Como pode ser observado, as condições adotadas propiciaram uma boa 
resolução entre os picos da mistura de analitos, permitindo a sua identificação inequívoca 
em tempos de corrida inferiores a 15 minutos, mostrando boa seletividade do método. 
 
Tabela 9. Condições cromatográficas otimizadas para determinação dos hormônios E1, 
E2 e EE2. 
Eluição Isocrática Vazão 0,8 mL min-1 
Fase móvel ACN/H2O Volume de injeção 50 L 
Proporção 50/50 (v/v) Detecção DAD 197 nm 
 


























Figura 11. Cromatograma típico dos estrogênios em estudo (E1, E2 e EE2: 5,0 mg L-1) e 
da sua mistura anlisada por HPLC-DAD. 
 




 As curvas analíticas foram elaboradas em duas faixas de concentração (0,10 a 
5,00 mg L-1 e 0,030 a 0,500 mg L-1), objetivando a definição de métodos para 
quantificação de estrogênios em estudos de degradação e em amostras de esgoto. Em 
ambos os casos as curvas apresentaram uma boa linearidade, com um coeficiente de 
correlação (R) superior a 0,99. Os valores médios e os respectivos desvios das sete 
curvas para a faixa de concentração de 0,10 a 5,00 mg L-1 são apresentados nas Figuras 
12a, 12b e 12c, incluindo-se a curva de regressão linear, enquanto que uma seqüência 
típica de cromatogramas é apresentada na Figura 12d. Para construção das curvas foi 
empregada detecção por DAD ( = 197 nm). 
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Figura 12. Curva analítica média (n=7) para E1 (a), E2 (b) e EE2 (c) e sequência de 
cromatogramas das misturas de calibração (d). 
 
 A sensibilidade do método pode ser avaliada em função do coeficiente angular 
das respectivas curvas analíticas, parâmetros estes que são apresentados na Tabela 10. 
Estes resultados indicam sensibilidade similar do método cromatográfico com detecção 
DAD para os 3 substratos em estudo, sendo da ordem de 6 a 8 mg L-1.  
Segundo recomendações da ANVISA (2003), o limite de quantificação (LQ) pode 
ser considerado como 10 vezes a razão entre a estimativa do desvio padrão do 
coeficiente linear e a inclinação da curva analítica de regressão. Utilizando este critério e 




os parâmetros apresentados na Tabela 10, foram obtidos limites de quantificação de 0,03 
(E1), 0,06 (E2) e 0,115 mg L-1 (EE2). Entretanto, comparando-se os valores de 
concentração nominal com os valores previstos pela regressão, foram observadas 
discrepâncias de até 80% em replicatas envolvendo a quantificação da concentração 
mais baixa (0,03 mg L-1). Uma vez que o INMETRO (2003) e a IUPAC (THOMPSON et 
al., 2002) consideram o LQ como a menor concentração que pode ser quantitativamente 
determinada com valores aceitáveis de precisão e exatidão, usualmente considerando-se 
variações máximas de 20% (US-FDA, 2001), a concentração de 0,05 mg L-1 foi 
considerada como LQ para determinações de E1, E2 e EE2. 
 
Tabela 10. Parâmetros da regressão da curva analítica obtida para E1, E2 e EE2 por  
HPLC-DAD (0,03 a 0,50 mg L-1) e principais parâmetros de mérito  
 
Parâmetro E1 E2 EE2 
Coeficiente linear (A) - 0,05605 0,12113 - 0,02336 
Variância de A 0,02220 0,04050 0,08303 
Coeficiente angular (B) 7,27897 6,74922 7,19908 
Coeficiente de correlação (r) 0,9999 0,9997 0,997 
LQ ANVISA (mg L-1) 0,030 0,060 0,115 
LQ INMETRO (mg L-1)  0,050 
LD ANVISA (mg L-1)  0,009 0,018 0,035 
LD (visual) (mg L-1) 0,030 
 
 
Para determinação do limite de detecção (LD) a curva analítica foi elaborada em 
triplicata, na faixa de concentração compreendida entre 0,01 e 0,5 mg L-1. Segundo a 
ANVISA (2003), o LD pode ser avaliado com base em parâmetros da curva analítica, 
calculado como a razão entre a estimativa do desvio padrão do coeficiente linear e a 
inclinação da curva de regressão multiplicada por 3. Aplicando este critério, foram obtidos 
os resultados apresentados na Tabela 10. Entretanto, a inspeção visual de 
cromatogramas obtidos para baixas concentrações de E1, E2 e EE2 (Figura 13) sugere 
que todos os estrogênios poderiam ser adequadamente detectados em concentrações de 
até 0,020 mg L-1. Em função destes antecedentes, e levando em consideração a 
repetibilidade dos cromatogramas para baixas concentrações (método visual), o LD foi 
estimado em 0,03 mg L-1 (30 g L-1) para os 3 estrogênios em estudo, o que está de 
acordo com valores encontrados na literatura. 
 























 0,02 mg L-1
 
Figura 13. Cromatograma da solução padrão dos estrogênios (0,020 mg L-1). 
 
 
Utilizando detecção por DAD em 280 nm, Verbinnen et al., (2010) encontraram LD 
de 1 mg L-1 para E3 e 3 mg L-1 para E1, E2 e EE2. Lopez de Alda e Barceló (2000), em 
estudos envolvendo detecção em 197 nm, obtiveram LD’s de 0,05 mg L-1 para E1, E2, 
EE2 e E3. Zheng et al. (2011) obtiveram LD’s entre 0,006 e 0,010 mg L-1 para estes 
mesmos hormônios, empregando detecção a 200 nm. Sodré et al. (2007a), utilizando 
HPLC-DAD, relataram limites de detecção da ordem de 0,10 mg L-1 (100 g L-1) para 
estrona, sendo este valor calculado por meio da razão entre o desvio padrão do 
coeficiente linear e o coeficiente angular da reta mulptiplicados por 3,3. 
Nossos resultados mostram-se próximos aos menores valores da literatura. 
Valores mais baixos quando é empregada detecção próxima a 200 nm estão de acordo 
com o espectro UV-VIS dos hormônios que mostram uma banda com grande absorção 
em comprimentos de onda próximos a 200 nm e uma banda de menor intensidade em 
280 nm (Figura 14). Em função dos valores de LQ encontrados, a faixa linear de resposta 
do equipamento DAD, dentro das condições testadas, foi estabelecida entre 0,05 e 5,00 
mg L-1. 


























Figura 14. Espectro UV-VIS dos hormônios E1, E2, EE2 e E3. 




5.1.2 Determinação cromatográfica de estrogênios por HPLC-Flu  
Em função da intensa emissão de fluorescência dos estrogênios E2, EE2 e E3, 
métodos cromatográficos fundamentados em detecção de fluorescência (HPLC-Flu) 
costumam apresentar elevada detectabilidade (COLEMAN et al., 2005a), o que viabiliza a 
determinação de concentrações traço. 
Buscando caracterizar o perfil de excitação/emissão dos hormônios em estudo, 
ensaios preliminares foram realizados em espectrofluorímetro, utilizando-se soluções 
aquosas individuais de E1, E2, EE2 e E3, em concentração de 5,00 mg L-1 em metanol. 
Os maiores valores de intensidade de fluorescência (IF) foram registrados utilizando-se 
excitação em 230 ou 282 nm e emissão em 306 nm (Figura15), resultados que são 
coerentes com antecedentes da literatura (COLEMAN et al., 2000; OHKO et al., 2002; 
NAKASHIMA et al., 2002). Adicionalmente, é importante destacar que as intensidades de 
fluorescência registradas com excitação em 280 nm foram aproximadamente 30% 




































































Figura 15. Espectros de fluorescência 3D dos estrogênios de interesse na região onde 
foram detectados picos de interesse. (A) 17--estradiol, (B) 17-etinilestradiol, (C) 

































Utilizando-se o mesmo processo de eluição adotado no método HPLC-DAD, os 
estrogênios E2 e EE2 foram monitorados comr detecção por fluorescência, utilizando-se 
excitação em 282 nm e emissão em 306 nm. Nestas condições, a sensibilidade 
observada foi aproximadamente 10 vezes maior que a observada com o detector DAD, 
em razão da elevada sensibilidade do detector em questão. 
Para separação cromatográfica de E3, foi utilizado um sistema de eluição por 
gradiente, elaborado a partir de informações da literatura (LOPEZ de ALDA E BARCELÓ, 
2000). Este sistema gradiente, denominado gradiente 1, ficou estabelecido com 
proporção inicial de água-acetonitrila (90:10), com variação linear até água:acetonitrila 
(30:70) em 27 minutos. Posteriormente, a fase móvel foi modificada para acetonitrila 
100% em 2 minutos, permanecendo nesta condição por 6 minutos (limpeza da coluna). 
Finalmente, foi restabelecida a condição inicial em 2 minutos e mantida nessas condições 
por 8 minutos para reequilíbrio da coluna. 
Utilizando-se este sistema de eluição, foram preparadas curvas analíticas na faixa 
compreendida entre 0,020-0,200 mg L-1 para E2, EE2 e E3. Em razão de E1 não 
fluorescer intensamente (ver Figura 15), a sua determinação foi fundamentada em 
detecção UV, em 197 nm. Nestas condições, os tempos de retenção de E3, E2 e EE2 
foram de 6,25, 23,65 e 24,90 min, respectivamente, utilizando-se vazão de fase móvel de 
0,8 mL min-1. Também nestas condições, o tempo de retenção de E1 foi de 25,44 min. Os 
principais parâmetros de mérito deste método são sumarizados na Tabela 11.  
 
Tabela 11. Parâmetros de mérito para determinação cromatográfica de estrogênios em 
solução padrão aquosa utilizando-se detecção DAD (E1) e de fluorescência (E2, EE2 e 
E3). 
 Gradiente 1 
E1 (DAD) E2 (Flu) EE2 (Flu) E3 (Flu) 
Equação Y=-0,097+8,91X Y=-0,151+80,04X Y=0,235+76,05X Y=-0,340+74,41X 
R 0,9990 0,9987 0,9992 0,9989 
FLC (mg L-1) 0,050-0,200 0,010-0,200 0,010-0,200 0,010-0,200 
N 5 9 8 9 
LD (mg L-1) 0,020 0,005 0,005 0,005 
LQ (mg L-1) 0,050 0,010 0,010 0,010 
DPR (%) 1,94 2,53 10,24 2,81 
 
FLC: faixa linear de calibração, LD: limite de Detecção, LQ: limite de quantificação, DPR: Desvio 








Para o método cromatográfico com detecção por fluorescência a sensibilidade na 
determinação de E2, EE2 e E3 é da ordem de 80 mg L-1, valor aproximadamente 10 
vezes superior aos obtidos por detecção UV. 
A faixa linear de calibração foi estabelecida entre 0,050 e 0,200 para E1 (DAD) e 
0,010 e 0,200 mg L-1 para E2, EE2 e E3 (Flu), com coeficientes de regressão (r) maiores 
que 0,99. 
A precisão instrumental do método foi avaliada por determinação em triplicata de 
uma amostra contendo 0,100 mg L-1 de cada estrogênio. Para detecção por 
fluorescência, o gradiente utilizado permitiu um desvio padrão relativo menor que 3%, 
com exceção da determinação de EE2, afetada por fatores indefinidos. Com o uso da 
detecção por DAD, o desvio padrão relativo associado à determinação de E1 se manteve 
abaixo de 3%, o que pode ser considerado satisfatório. 
Os limites de quantificação e detecção foram estabelecidos por decréscimo 
sistemático da concentração dos analitos, até o limite que permitiu um desvio máximo de 
20 % em determinações em triplicata. Os resultados da determinação por HPLC-Flu 
permitiram atingir limites de quantificação inferiores aos estabelecidos por HPLC-DAD e 
próximos a valores relatados por Lopes et al. (2010), de 0,013 mg L-1 para E2, Coleman 
et al. (2000, 2005a), 0,014, 0,025 e 0,027 mg L-1 para E2, EE2 e E3, respectivamente, e 
inferiores aos determinados por Montagner e Jardim (2011) 0,112 e 0,304 mg L-1, para E2 
e EE2, respectivamente. 
 
5.1.3 Extração em fase sólida (SPE) de estrógenos em solução aquosa  
Inicialmente, um planejamento fatorial completo (23) foi utilizado para avaliar o 
efeito da fase de condicionamento, da fase de eluição e do volume de amostra (Tabela 
12) na recuperação dos estrogênios, utilizando-se parâmetros baseados em 
antecedentes da literatura (GIROTTO et al., 2007; LOPEZ de ALDA e BARCELÓ, 2000 e 
2001b). Os resultados, apresentados como representações geométricas na Figura 16, 
indicam diferenças pouco significativas nas diversas condições ensaiadas, com pequenas 
melhoras no rendimento de extração com o uso de acetonitrila na mistura de 
condicionamento e na mistura de eluição. Da mesma forma, uma leve melhora na 
capacidade de extração pode ser observada para volumes de amostra de 500 mL, o que 
é coerente com observações realizadas por Lopez de Alda e Barceló (2000), Girotto et al. 
(2007) e Verbinnen et al. (2010), que sugerem o volume de 500 mL como limite 
operacional para  cartuchos SPE de 500 mg.  
Possíveis fatores que favorecem a acetonitrila, em relação à acetona, devem estar 
relacionados com a sua maior polaridade (3,92D contra 2,88D), maior constante dielétrica 
(37,5 contra 21,0) e com a sua maior força de eluição para fase reversa (0 = 0,65 contra 




0,56), o que permite uma maior interação com os estrogênios. 
 
Tabela 12. Condições testadas para recuperação dos hormônios em água pura fortificada 
com 10,0 g L-1 de cada hormônio.  
Condicionamento Volume de  amostra  (mL) Eluição 
Sistema A (-)* Sist. B (+)** (-) (+) Sist. C (-)* Sist. D. (+)** 
4 mL de acetona  
5 mL de metanol  
5 mL de H2O 
7 mL de acetonitrila  
5 mL de metanol  
5 mL de H2O 
100 500 2 x 5 mL acetona 
2 x 5 mL  
acetonitrila 
*Adaptado de Girotto et al. (2007)*.  













Figura 16. Representação geométrica do planejamento fatorial utilizado para otimização 
do sistema de extração de E1 (A), E2 (B) e EE2 (C) (concentração: 10,0 g L-1, n = 3). 
  




Em função destas leves diferenças, as condições de extração foram definidas 
como: Sistema B (mistura acetonitrila/metanol/água) como solvente de condicionamento, 
sistema D (acetonitrila) como solvente de eluição e volume de amostra entre 100 e 500 
mL, dependendo das necessidades da análise. Nestas condições, recuperações médias 
da ordem de 95% foram observadas para cada um dos estrogênios avaliados. 
Uma vez estabelecida a melhor condição de extração, foi realizado um teste 
adicional para avaliar a recuperação dos estrogênios a partir de amostras de 1000 mL. 
Nestas condições a taxa de recuperação dos estrogênios foi nitidamente inferior, 
confirmando os antecedentes bibliográficos antes comentados. 
Nas condições ótimas, a eficiência do processo de extração foi avaliada em 
relação à procedência dos cartuchos. Os resultados (Tabela 13) indicam que, mesmo se 
tratando de fases de idêntica natureza química (C18, 500 mg, 3mL), a extração dos 
hormônios é favorecida nos cartuchos da marca Thermo, provavelmente em função de 
diferenças em características físicas, como tamanho de partícula, área superficial, dentre 
outras. 
 
Tabela 13. Testes de recuperação dos hormônios E1, E2 e EE2 em processos de 
extração realizados em cartuchos de diferentes procedências (Concentração: 10,0 g L-1, 
volume: 100 mL, n = 3) 
Marca do cartucho 
Recuperação (%) 
E1 E2 EE2 
Thermo C18 (500mg, 3 mL) 98 ± 5% 98 ± 2% 97 ± 6% 
Varian C18 (500mg, 3 mL) 90 ± 3% 89 ± 2% 86 ± 20% 
 
 
Devido às dificuldades observadas no controle da transferência da amostra para o 
cartucho de SPE por meio de uma bureta, principalmente devidas à inconstância na 
vazão, um sistema mais automatizado foi instalado, objetivando-se aumentar a 
frequência analítica. Esse sistema foi fundamentado no uso de manifold de extração, 
bomba de vácuo e mangueiras de condução, permitindo a passagem simultânea de 5 
amostras de 100 mL, contendo os estrogênios em concentração de 20,0 µg L-1. 
Os materiais avaliados para condução das amostras até o cartucho foram Teflon, 
silicone, tygon, polietileno e cloreto de polivinila (PVC), materiais estes que permitiram a 
obtenção das taxas de recuperação apresentadas na Figura 17. De acordo com estes 
resultados, grande parte dos materiais leva à obtenção de baixas taxas de recuperação, 
assim como de desvios de grande magnitude, principalmente em função de adsorção dos 
substratos em estudo. Aparentemente, essa preocupação pode parecer um detalhe 




processual desnecessário, mas o fenômeno de adsorção dos hormônios em materiais 
poliméricos foi objeto de recentes publicações em revistas internacionais especializadas. 
Han et al. (2010 e 2012), por exemplo, demonstraram a inconveniência de grande parte 
das membranas utilizadas em processos de filtração, principalmente em razão da forte 
adsorção de estrona. 
 





















Vidro      Teflon     Silicone    Tygon   Polietileno     PVC
 
Figura 17. Recuperação dos hormônios E1, E2 e EE2 para diferentes materiais usados 
como condutores de soluções de hormônios. Concentração inicial dos hormônios de 20,0 
g L-1. (Vidro: n = 3; Teflon n = 6; Silicone: n = 7 (em 3 tipos diferentes); Tygon: n = 3; 
Polietileno: n = 3; PVC: n = 3). 
 
A este respeito, alguns trabalhos alertam que os valores de Kow dos estrógenos 
(2,6 a 4,0) indicam uma tendência de interação com substâncias apolares (JONES et al., 
2005), embora outras propriedades funcionais dos compostos também devam ser 
levadas em consideração. Em geral, estima-se que os referidos processos de sorção 
podem ser devidos à formação de ligações de hidrogênio, as quais são favorecidas pelo 
caráter próton-doador do grupo fenólico dos estrogênios (HAN et al., 
2010). Adicionalmente, sugere-se que os grupos fenólicos, ricos em elétrons , podem 
propiciar interações do tipo - com grupos fenil deficientes em elétrons dos materiais 
poliméricos (SCHÄFER et al., 2011). 
 




Dentre os materiais testados, os únicos que poderiam ser utilizados para 
transferência das soluções de estrona, 17-estradiol e 17-etinilestradiol do frasco de 
amostra para o cartucho de SPE são vidro e teflon, os quais permitiram recuperações 
médias entre 97 e 102% de todos os estrogênios em estudo, com desvios padrão 
relativos da ordem de 5%. Estes resultados são coerentes com os dados de Han et al. 
(2010) que sugerem o uso de teflon, em função da baixa adsorção apresentada em 
relação à estrona. 
Nas condições finais de trabalho, incluindo o uso de mangueiras de teflon, outros 
estudos de recuperação foram realizados envolvendo a modificação da vazão de 
passagem da amostra pelo cartucho de SPE (6,5 e 9,0 mL min-1). Neste estudo foi 
constatada uma significativa diminuição na taxa de recuperação dos estrogênios já para a 
vazão de 6,5 mL min-1, principalmente para E1 (59 % de recuperação) e EE2 (70 % de 
recuperação). Um estudo similar foi reportado por WANG et al. (2008), envolvendo a 
extração de estrona, 17-estradiol, 17-etinilestradiol e dietil-estil-bestrol (DES) em 
cartuchos C18. Neste caso, os resultados indicaram perda de eficiência somente na 
extração de DES, quando a vazão foi modificada de 1,8 para 4,8 mL min-1.  
Ainda, neste trabalho, um estudo de reuso dos cartuchos de extração foi 
realizado, avaliando-se a eficiência de extração dos estrogênios E1, E2 e EE2 até três 
processos consecutivos de extração. As taxas de recuperação observadas (Tabela 14) 
indicam que o uso sucessivo dos cartuchos não prejudica significativamente a eficiência 
do processo de recuperação, o que é coerente com os resultados de Lopez de Alda e 
Barceló (2001a), que sugerem possibilidades de reuso de até 6 vezes. 
 
Tabela 14. Avaliação do reuso dos cartuchos Thermo (500 mg, 3 mL) utilizando 100 mL 
de solução dos hormônios E1, E2 e EE2 em concentração de 20,0 g L-1. 
Uso       
Recuperação % 
  E1         E2              EE2             
1ª vez 93 95 94 
2ª vez 84 89 86 
3ª vez 87 90 88 
precisão 5 3 4 
 
A precisão e exatidão do método SPE/HPLC/UV foram avaliadas pela extração 
em sextuplicata de 100 mL de solução aquosa contendo 20,0 g L-1 de cada estrogênio, 
encontrando-se os resultados apresentados na Tabela 15. 
 
 




Tabela 15. Porcentagem de recuperação média e valores de desvio padrão, em soluções 
de 20,0 g L-1 para E1, E2 e EE2, determinados por HPLC-DAD. 
Estrogênio Recuperação média (%) 
Desvio padrão (s) 
(%) 
E1 97,4 12,4 
E2 99,2 11,7 
EE2 98,8 10,5 
 
 
A recuperação dos três estrogênios em estudo alcançou valores superiores a 
97%, enquanto que o desvio padrão observado alcançou valores da ordem de 10 pontos 
percentuais. Embora não exista um valor máximo de consenso para os erros aleatórios 
obtidos em uma análise, pois isso irá variar muito com o grau de complexidade da matriz 
e, consequentemente, com o número de etapas envolvidas no processo, o GARP (1999) 
considera adequadas as recuperações entre 70 e 120% e os desvios padrão da ordem 
de 20% na determinação de micropoluentes. Lopez de Alda e Barceló (2000), por 
exemplo, utilizando 500 mL de solução aquosa contendo vários desreguladores 
endócrinos em concentração de 10 g L-1, verificaram taxas de recuperação médias de 
aproximadamente 97% para E1, E2 e EE2 e desvios padrão da ordem de 12%. Lopes et 
al. (2008) obtiveram níveis de recuperação entre 83% e 128% para E1 e E2, com 
coeficientes de variação entre 3 e 24%, trabalhando com 1000 mL de amostra e 
concentrações de estrogênios entre 0,6 e 5 g L-1 para E1 e 7,5 e 50 ng L-1 para E2. 
Verbinnen et al. (2010) obtiveram recuperação entre 70 e 117% (DPR = 19,4 %) para E1, 
E2, EE2 e E3, utilizando 400 mL de amostra e concentrações dos estrogênios entre 1,25 
e 6,25 g L-1. Trabalhando com concentrações entre 2,50 g L-1 e 0,50 mg L-1 de E1, E2 e 
EE2, Araújo (2006) obteve recuperações da ordem de 83 a 123%, com coeficientes de 
variação entre 2,2 e 13,5%, utilizando 250 mL de solução.  
 A robustez do método também foi avaliada estudando-se o efeito de parâmetros 
instrumentais, como temperatura e pressão na coluna, e processuais (substituição de 
acetonitrila por metanol). Enquanto mudanças de temperatura e pressão provocam 
deslocamento nos tempos de retenção dos substratos (diferenças de até 10%), os 
valores de área integrada permanecem praticamente inalterados. Por sua vez, a 
substituição de acetonitrila por metanol como solvente, tanto para preparo das curvas 
analíticas como para reconstituição das amostras, provocou uma sensível melhora na 
resolução dos picos (Figura 18). A influência do solvente na alteração do formato e 
retenção dos picos cromatográficos já foi relatada na literatura (SKOOG et al., 2006; 
KEUNCHKARIAN et al., 2006).  
 
























 Solvente - MeOH
 Solvente - ACN
 
Figura 18. Cromatogramas de E1, E2 e EE2 (0,50 mg L-1) em MeOH e ACN. 
 
 
Finalmente, em virtude das baixas concentrações dos estrogênios em amostras 
ambientais, avaliou-se a recuperação utilizando-se soluções padrão aquosas contendo a 
mistura dos estrogênios em concentrações de até 0,01 g L-1. Volumes de amostra entre 
100 e 500 mL foram eluídas através das colunas de extração, utilizando-se volumes 
reconstituídos finais entre 0,1 e 1,0 mL. O controle analítico foi feito por cromatografia em 
fase líquida, utilizando-se eluição isocrática e detecção DAD ou em modo gradiente com 
detecção por fluorescência.  
Os resultados (Tabela 16) mostram que para E1 o procedimento permite uma 
excelente recuperação para concentrações iniciais de até 0,5 g L-1, quando usada taxas 
de concentração de até 200 vezes. A determinação de menores concentrações, por 
exemplo, 0,1 g L-1, pode ser realizada pela aplicação de fatores de pré-concentração 
maiores que 500 vezes, o que implica em volumes de amostra de 500 mL e volumes de 
reconstituição de 1,0 mL. Sob essas condições, recuperações razoáveis podem ser 
observadas (aproximadamente 87%), porém, com desvios padrão relativamente altos 
(aproximadamente 23%), principalmente em função da proximidade entre a concentração 
final do analito e o limite de quantificação do método cromatográfico. A quantificação de 
concentrações da ordem de 0,01 g L-1 foi praticamente impossível, mesmo com 
elevados fatores de concentração (2500 vezes), devido à baixa sensibilidade do detector 
DAD.  
Para E2, EE2 e E3, o procedimento de extração permitiu uma excelente 
recuperação para concentrações de até 0,01 g L-1, em razão da alta sensibilidade do 
detector de fluorescência e do uso de fatores de pré-concentração de 2000 a 2500 vezes.  













E1 E2 EE2 E3 
20,00 100 1,00 97±12 99±12 99±11 - 
10,00 100 1,00 98±5 98±2 97±6 - 
0,50 100 1,00 87±24 93±2 91±4 ND 
0,50 200 1,00 93±13 97±3 96±2 ND 
0,10 100 1,00 <LQ 75±36 102±20 ND 
0,10 200 1,00 <LQ 92±7 107±3 ND 
0,10 500 1,00 87±23 89±9 92±2 ND 
0,01 200 0,10 <LQ 87±20 79±37 ND 
0,01 300 0,15 <LQ 99±1 103±3 ND 
0,01 500 0,20 <LQ 98±8 104±2 88±13 
LQ: limite de Quantificação (Tabela 11); ND: Não determinado. (n = 3) 
 
 
Os resultados sugerem, ainda, a existência de uma correlação entre volume de 
amostra e a concentração do analito em relação à precisão do método de extração. Para 
a maior concentração testada parece ter ocorrido uma saturação no número de sítios 
ligantes quando 100 mL de solução foi passada através do cartucho. Assim, a precisão 
melhorou quando a concentração do analito caiu para 10 g L-1. Porém, boas precisões 
foram atingidas em concentrações menores, somente quando volumes maiores foram 
utilizados. 
Esse comportamento da precisão do método e as recuperações observadas nas 
condições de trabalho são coerentes com dados da literatura. Trabalhando com níveis de 
fortificação de 1, 2 e 3 g L-1, Torres (2009) descreve recuperações entre 82% e 127% 
para E2, EE2 e E3 em amostras de água pura, com melhora da precisão e da exatidão 
juntamente com o aumento da concentração, mesmo fato observado por Montagner e 
Jardim (2011) que relatam recuperações da ordem de 50% e 109% para E1, E2 e EE2, 
trabalhando com água ultrapura fortificada com 1,0 e 10,0 g L-1 de cada estrogênio.  
É importante salientar que os limites de quantificação instrumental da técnica 
cromatográfica, junto com a aplicação de fatores de pré-concentração da ordem de 2000 
vezes, permitem a obtenção de limites de quantificação da ordem de 5 ng L-1 para E2, 
EE2 e E3 e de 25 ng L-1 para E1, o que, em geral, é compatível com os estudos 
propostos. 
 
5.1.4 Extração em fase sólida (SPE) de estrógenos em esgoto  
 Estudos preliminares foram realizados com amostras provenientes da ETE A, 
utilizando-se cromatografia com detecção UV. Fatores de pré-concentração de até 3000 




vezes foram utilizados, o que corresponde ao uso de volumes de amostra de 300 mL e 
de volumes de reconstituição de 0,1 mL. 
Os cromatogramas das amostras de esgoto bruto e tratado, juntamente com o 
cromatograma dos padrões puros, são apresentados na Figura 19. A partir destas 
informações e utilizando sistemas de calibração externa, foi possível calcular 
concentrações de 70 ng L-1 para E1, 827 ng L-1 para E2 e 23 ng L-1 para EE2 no esgoto 
sem tratamento e 90 ng L-1 para E1, 692 ng L-1 para E2 e 103 ng L-1 para EE2 no esgoto 
tratado. Uma maior quantidade de estrogênios na saída da estação em relação à entrada 
já foi relatada por outros autores, sendo, em geral, devida à degradação de estrogênios 
conjugados (BARONTI et al., 2000; GABET et al., 2007). De qualquer forma, é importante 
salientar que a remoção de estrogênios ou da estrogenicidade em estações de 
tratamento de esgoto é muito complexa, não sendo muito bem entendida (SERVOS et al., 
2005). 
 


























 Padrão puro - 1 mg L-1
 Esgoto - entrada da ETE
 Esgoto - saída da ETE
 
Figura 19. Cromatogramas de uma solução contendo os padrões de E1, E2 e EE2 e de 
amostras da entrada e saída de uma ETE com pré-concentração de 3000 vezes. 
Detecção por DAD ( = 197 nm). 
 
Estes resultados se mostram coerentes com os valores reportados em outros 
trabalhos realizados no Brasil. Analisando a presença de estrogênios em águas 
superficiais da região de Campinas por HPLC-Flu, Sodré et al. (2007a), encontraram 
concentrações de EE2 entre 6 e 310 ng L-1, enquanto que para E2 foram encontradas 
concentrações entre 38 e 2510 ng L-1, sendo que os maiores valores foram relacionados 
a épocas de estiagem.  
Utilizando um sistema LC-MS-MS na análise de esgoto bruto da região de 
Campinas, Sodré et al. (2010a) encontraram 1,3; 5,6 e 1,1 ng L-1 de E1, E2 e EE2, 




respectivamente, enquanto que na análise de águas superficiais encontraram 39, 7,3 e 
25 ng L-1 para E1, E2 e EE2, respectivamente. 
Nas determnações por HPLC-DAD, não foi avaliada a presença de E3, pois a 
disponibilidade desse hormônio ocorreu após boa parte do trabalho de controle analítico 
já ter sido desenvolvida. Tentativas de sua inclusão nas condições já estabelecidas 
mostraram que o estriol (E3) co-elui juntamente com o solvente (metanol), apresentando 
uma sobreposição de picos em 197 nm. Uma alternativa testada foi a mudança do 
solvente para ACN (Figura 20). Entretanto, apesar de ACN permitir a separação e 
identificação do E3, um sinal de menor intensidade e de menor qualidade (alargamento 
do pico) foi verificado para todos os estrogênios, o que levou à manutenção do sistema 
de eluição contendo metanol. 
 




















 Estriol (5 mg L-1) em MeOH




Figura 20. Cromatogramas de Estriol (E3: 5,00 mg L-1) em metanol e acetonitrila e dos 
solventes puros MeOH e ACN. 
 
Em análises posteriores buscou-se a inclusão do hormônio E3. Entretanto, em 
função de problemas operacionais nas ETE monitoradas, principalmente relacionados 
com o sistema de floculação/flotação utilizado como tratamento final, as amostras de 
esgoto apresentaram elevadas concentrações de matéria orgânica e de sólidos em 
suspensão, o que provocou entupimento dos cartuchos de SPE e inviabilizou a análise 
pretendida recorrendo-se a detecção UV. 
Em função destas condições, a determinação cromatográfica dos estrogênios não 
foi possível, nem com o uso de eluição isocrática, nem com o uso de eluição por 
gradiente. Sendo assim, após diversas tentativas, um segundo sistema de gradiente foi 
proposto (gradiente 2), o qual permitiu uma melhor separação dos analitos de interesse. 




Este novo sistema de gradiente envolveu eluição inicial com água:acetonitrila 
(90:10), seguida de mudança linear para água:acetonitrila (58:42) em 70 minutos. 
Posteriormente, mudança linear para água:acetonitrila (45:55) em 10 minutos, seguida de 
elevação linear da acetonitrila para 100% em 2 minutos. Essa condição foi mantida por 
10 minutos e então alterada linearmente para as condições iniciais em 2 minutos e 
mantida assim por 11 minutos para reequilíbrio da coluna (tempo total de corrida: 105 
min). 
Novamente foram preparadas curvas analíticas na faixa de 0,020-0,200 mg L-1 
para E1, E2, EE2 e E3, sendo que E2, EE2 e E3 foram determinados por fluorescência 
(EX = 282 nm e EM = 306 nm), enquanto E1 foi determinado por detector DAD (197 nm).  
Nestas condições, os tempos de retenção dos compostos foram de 35,89 min (E3), 64,85 
min (E2) e 70,83 min (EE2). Para E1, o tempo de retenção foi de 71,96 min. 
O referido procedimento foi validado com amostras contendo os hormônios em 
solução aquosa, calculando-se os parâmetros apresentados na Tabela 17. 
 
Tabela 17. Parâmetros de mérito para determinação cromatográfica de estrogênios em 
solução padrão aquosa pelo gradiente 2. 
 Gradiente 2 
E1 (DAD) E2 (Flu) EE2 (Flu) E3 (Flu) 
Equação Y=-0,307+7,64X Y=-0,342+74,94X Y=-0,244+66,59X Y=-0,313+44,94X 
R 0,9856 0,9998 0,9955 0,9994 
FLC (mg L-1) 0,075-0,200 0,010-0,200 0,010-0,200 0,025-0,200 
N 6 10 10 9 
LD (mg L-1) 0,050 0,005 0,005 0,010 
LQ (mg L-1) 0,075 0,010 0,010 0,025 
DPR (%)1 12,42 5,75 2,68 3,54 
FLC: faixa linear de calibração, N: número de pontos para construção da curva, LD: limite 
de detecção, LQ: limite de quantificação, DPR: Desvio padrão relativo (n = 3, 0,100   mg 
L-1) 
 
Devido ao maior tempo de análise, o limite de quantificação para E3, composto 
com menor interação com a coluna, variou de 0,010 mg L-1 no gradiente 1 para 0,025 mg 
L-1 no gradiente 2, enquanto que as espécies E2 e EE2 apresentaram o mesmo limite de 
quantificação (0,010 mg L-1). Para detecção de E1 por DAD, o limite de quantificação 
variou de 0,050 mg L-1 para 0,075 mg L-1 utilizando os sistemas de eluição gradiente 1 e 
2, respectivamente. 
A precisão instrumental do método foi avaliada por determinação em triplicata de 
uma amostra contendo 0,100 mg L-1 de cada estrogênio. Para a detecção por 
fluorescência o sistema gradiente 2 permitiu um desvio padrão relativo menor que 6%. 
Com o uso da detecção por DAD, um desvio padrão relativo maior foi observado com o 
uso do segundo sistema gradiente, provavelmente devido à proximidade entre a 




concentração do padrão e o limite de quantificação cromatográfico do método, associada 
ao longo tempo de análise.  
 Em relação ao coeficiente de correlação (r) das curvas analíticas preparadas em 
água ultra-pura (Tabela 17), foram observados valores superiores a 0,99 para todos os 
estrogênios analisados (E2, EE2 e E3) por HPLC-Flu. Com o uso de detecção UV o 
gradiente 2 permite a obtenção de coeficientes de correlação (ptóximo a 0,99) ainda 
dentro das especificações da ANVISA (RE 899), em relação à validação de métodos 
analíticos (R>0,99). 
Ainda assim, uma considerável interferência foi verificada no sinal de 
fluorescência, não permitindo a quantificação de E3 devido ao intenso sinal de 
fluorescência da matriz. Devido a problemas de interferência também não foi possível 
realizar a determinação de E1 por DAD para amostras da estação C. 
Um cromatograma típico de uma amostra de esgoto pré-concentrada da ETE C, 
obtido pelo gradiente 2, é mostrado na Figura 21. O cromatograma sugere a presença de 
E2 e a ausência de EE2 mesmo em amostras submetidas a altos níveis de pré-
concentração. 





















Figura 21. Detalhes de um típico cromatograma de amostra de esgoto natural e 
fortificado da ETE C. 
 
Devido às dificuldades de quantificação dos hormônios em amostras de esgoto 
utilizando EX = 282nm e EM = 306 nm, e, em função de antecedentes da literatura 
sugerirem o uso de excitação em 230 nm (SNYDER et al., 1999; COLEMAN et al., 2005a; 
WEN et al., 2006; SODRÉ et al., 2007a; LOPES et al., 2008, 2010; MONTAGNER e 
JARDIM, 2011), estudos comparativos, foram realizados com os dois comprimentos de 
excitação empregando amostra real de esgoto proveniente da ETE C. Estes 
Tempo de retenção ( i ) 
Aflu nte fortificado 
(min) 
Afluen e  




cromatogramas são mostrados na Figura 22.  
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Figura 22. Cromatogramas de amostras de esgoto com detecção por fluorescência 
aplicando o gradiente 2. 
 
Os perfis cromatográficos apresentados na Figura 22 permitem verificar que o uso 
de 230 nm como comprimento de onda de excitação provoca intensos sinais de emissão 
por parte de substâncias que não foram removidas no processo de extração, o que 
inviabiliza a determinação do estrogênio E3 que sofre forte interferência pelo sinal da 
matriz. Além disso, é possível observar sinais mais intensos para E2 e EE2 com 
excitação a 282 nm do que em 232 nm. Em função destas observações, o comprimento 
de excitação de 282 nm foi mantido em todos os estudos subsequentes. 
Nos estudos de recuperação, as amostras de esgoto foram fortificadas em quatro 
níveis de concentração (10, 50, 75 e 300 ng L-1), após o qual foram submetidas a 
envelhecimento por 24 horas. Após aplicação do processo de extração em fase sólida, as 
amostras foram avaliadas por cromatografia, verificando-se a impossibilidade de integrar 
os sinais referentes à E1 e E3, em função do forte sinal da matriz tanto na detecção UV 
como de fluorescência. Por sua vez, o sinal de EE2 não foi detectado nas condições de 
trabalho. 
Na Tabela 18 são apresentados os resultados do ensaio de recuperação do 
estrogênio E2 a partir de amostras fortificadas, assim como a concentração calculada por 
interpolação em curva analítica externa e pelo sistema de adição de padrão. É importante 
salientar que os resultados obtidos pelas duas formas de calibração apresentaram a 
mesma ordem de magnitude, sendo, também, comparáveis com resultados reportados 
em trabalhos de natureza similar, incluindo trabalhos recentes envolvendo detecção por 




espectrometria de massas (PAILLER et al., 2009; HOSOGIA et al., 2010; SODRÉ et al., 
2010a, 2010b). 
Em princípio, os percentuais de recuperação observados (entre 40% e 70%) 
podem ser considerados inadequados. Entretanto, poucos trabalhos relatam a realização 
de ensaios de recuperação a partir de matrizes complexas empregando baixas 
quantidades de fortificação do analito de interesse, praticamente ignorando o efeito de 
matriz. Adicionalmente, não existe consenso a respeito deste efeito, o que faz com que 
alguns trabalhos descrevam um efeito de matriz que leva a recuperações entre 10 e 20%, 
enquanto que outros admitem a inexistência deste efeito, relatando taxas de recuperação 
entre 80 e 100 % (GABET et al., 2007). Essa variação pode estar associada à diferente 
constituição da matriz da amostra, ao método empregado para preparo da amostra e à 
seletividade da técnica instrumental empregada. 
 
Tabela 18. Recuperação de E2 a partir de amostras de esgoto (afluente e efluente) 
Amostra (n=3) Conc. Encontrada (ng L-1) RSD (%) 
Recuperação 
(%) RSD (%) 
Afluente1 6,0 3,7 - - 
10 ng L-1 7,2 0,4 71,7 4,1 
50 ng L-1 33,1 1,8 66,1 3,7 
75 ng L-1 47,9 8,6 63,8 11,5 
300 ng L-1 203 - 67,6 - 
Afluente2 3,4 - - - 
Efluente1 3,0 1.6 - - 
10 ng L-1 4,1 1,3 40,8 13,1 
50 ng L-1 30,1 4,6 60,2 9,1 
75 ng L-1 50,2 1,2 67,0 16,5 
300 ng L-1 139,5 - 46,5 - 
Efluente2 0,6 - - - 
1: interpolação direta, 2: sistema de adição de padrão 
 
É importante salientar que a presença de materiais coloidais impediu o uso de 500 
mL de amostra no processo de extração, principalmente em função do entupimento dos 
poros do material sorvente e da consequente redução na vazão de passagem das 
amostras. Embora observações deste tipo não sejam comumente encontradas na 
literatura, Mocé-Llivina et al., (2003) comentam que este tipo de efeito é particularmente 
importante na filtração de amostras complexas, como águas naturais e esgoto, onde a 
presença de matéria orgânica ou outras substâncias coloidais acrescenta problemas 
operacionais adicionais. De acordo com este relato, o entupimento dos poros da fase de 
membrana (clogging) e a formação de depósitos que praticamente agem como uma 
segunda membrana (fouling) limita o volume de amostra, aumenta o tempo de filtração e 
diminui a capacidade de recuperação de certos micropoluentes (BAKER e KASPRZYK-
HORDERN, 2011). 




Estudos recentes demonstram que o fenômeno de fouling associado à presença 
de ácidos húmicos e polissacarídeos aumenta significativamente a retenção de estradiol 
em processos de ultrafiltração (JERMANN et al., 2009). Trata-se de um antecedente 
relevante, não apenas em razão do significativo aumento no tempo de análise, mas 
especialmente em razão de perdas associadas ao analito de interesse. 
Pailler et al. (2009) utilizaram um sistema de dupla filtração na análise de águas 
naturais, envolvendo o uso de membrana de fibra de vidro de 3,0 m para remoção do 
material suspenso, e, posteriormente, membrana de 0,45 m. Neste caso, o efeito da 
matriz para a recuperação de estrogênios (E1, E2 e EE2, 50 ng L-1) a partir de amostras 
de águas naturais atingiu valores máximos de 20%. Interferência por efeito matriz da 
ordem de 15% também foi relatada por Wang et al. (2008), em estudos envolvendo 
águas naturais (rio, lago e poço) filtradas em fibra de vidro de 4,5 m e fortificadas com 3 
a 5 g L-1 de E1, E2 e E3.  
Análises recentes realizadas com amostras provenientes da ETE B, a qual 
apresentou menor quantidade de material em suspensão em relação à ETE C, ainda 
estão sendo processadas, entretanto é possível afirmar que novamente não foi possível 
determinar o hormônio E3 devido a problemas de interferência. Em relação ao hormônio 
E2, este não foi encontrado nas amostras analisadas. Os dados para EE2 e E1 ainda 
estão sendo interpretados.  
Detalhes de um cromatograma de uma amostra de esgoto pré-concentrada da 
ETE B, obtido pelo gradiente 2, com diferentes níveis de fortificação de E2 (50, 100 e 300 
ng L-1) é mostrado na Figura 23. O cromatograma sugere a ausência de E2. 

















Figura 23. Detalhes de um cromatograma de uma amostra de esgoto natural da ETE B 
com fortificação com 50, 100 e 300 ng L-1 do hormônio E2. 
 




5.1.5 Comentários sobre o estabelecimento de ferramentas de análise para estrogênios 
em solução aquosa. 
 Os resultados discutidos anteriormente demonstram que a rotina de extração em 
fase sólida permite fatores de pré-concentração que viabilizam a determinação de 
estrogênios por cromatografia em fase líquida de alta eficiência, alcançando limites de 
quantificação compatíveis com a natureza deste estudo. 
 Na análise de amostras de esgoto, entretanto, o efeito de matriz se manifestou de 
forma intensa, em função da presença de substâncias não removidas na etapa de pré-
concentração por SPE, as quais absorvem e fluorescem também intensamente.  
A interferência provocada por este efeito de matriz permitiu, apenas, a 
determinação de E2, para o qual foram encontradas concentrações compatíveis com os 
inúmeros relatos da literatura recente. 
 
5.2 TRATAMENTO FOTOCATALÍTICO COM CATALISADOR EM SUSPENSÃO 
5.2.1 Estudos preliminares   
Depois de estabelecidas as condições cromatográficas e determinados os 
principais parâmetros de mérito do método analítico, foram iniciados os estudos de 
degradação fotocatalítica com TiO2 em suspensão.  
 Na presença do semicondutor, o processo de extração em fase sólida (SPE) se 
mostrou extremamente demorado, estendendo o tempo de extração de 30 a 150 min, o 
que inviabilizou algumas determinações por entupimento dos cartuchos. Desta forma, 
uma etapa de filtração preliminar se mostrou necessária. Entretanto, parte dos 
estrogênios pode ser perdida por adsorção na membrana, o que faz com que a seleção 
do material filtrante seja de extrema relevância.  
Doll e Frimmel (2004), por exemplo, relataram eficiente remoção do TiO2 em 
membranas de fluoreto de polivinilideno (PVDF), com tamanho de poro de 0,1 m. 
Malygina et al. (2005), por sua vez, relataram importante perda de 17-estradiol na 
filtração em membrana, o que obrigou a uma etapa de centrifugação (10.000 rpm), 
mesma alternativa utilizada anteriormente por Ohko et al. (2002) e adotada por Mai et al. 
(2008) e Sun et al. (2010). Além disso, Benotti et al. (2009), trabalhando em escala piloto, 
utilizaram uma membrana cerâmica de microfiltração (0,10 m). Recentemente, Li Puma 
et al. (2010) relataram o uso de membranas de nylon de 0,45 m para a remoção do TiO2 
em trabalhos envolvendo fotocatálise de E1, E2, EE2 e E3. Entretanto, Han et al. (2010) 
sugeriram o uso de filtros de fibra de vidro de 0,45 m ou membranas de 
politetrafluoretileno (PTFE), devido à forte adsorção apresentada pela estrona nos 
demais materiais testados. 




Neste trabalho, processos de centrifugação (3500 rpm por 20 minutos) isolados e 
seguidos de filtração foram avaliados, utilizando-se filtro de fibra de vidro (0,45 m) em 
funil de placa sinterizada nº 4, ou filtro de fibra de vidro (0,45 m e 0,60 m), membrana 
de éster de celulose (0,45 m), papel de filtro faixas preta, vermelha, azul e branca, todas 
suportadas em funil de Buchner. Ensaios de recuperação utilizando estes processos de 
separação foram realizados, obtendo-se os resultados apresentados na Figura 24. Para 
comparação, a recuperação observada na ausência de semicondutor (condição 7) foi 
também avaliada. 
 

















 E1       E2        EE2
 
Figura 24. Recuperação de estrogênios (300 mL, 20,0 g L-1) a partir de suspensões com 
TiO2 (750 mg L-1) em processos de filtração utilizando os materiais filtrantes indicados 
(Condições 1 a 7 descritas no texto). 
  
 
Na condição 1, uma solução com catalisador em suspensão foi passada 
diretamente pelo cartucho de SPE, sem qualquer outra etapa adicional, consumindo 
aproximadamente 120 minutos para filtração. Além da dificuldade no processo de 
filtração, percebeu-se que a recuperação dos estrogênios foi fortemente prejudicada. Em 
2, a solução foi primeiramente filtrada em papel faixa azul que permitiu a retirada parcial 
do catalisador, deixando a solução ainda turva. Na sequência, a solução foi filtrada em 
membrana de poliéster de 0,45 m, obtendo-se resultados de pior qualidade. No 
processo 3, a solução foi centrifugada a 3500 rpm por 20 minutos, mas permaneceu 
turva, sendo posteriormente filtrada com membrana de fibra de vidro (GFC-52) de 0,45 
m. O processo mostrou-se extremamente trabalhoso e apresentou resultados 
semelhantes à situação 1. Para o teste 4, a filtração foi realizada diretamente em 




membrana de poliéster de celulose de 0,45 m. Além dos baixos resultados de 
recuperação, o processo de filtração demorou aproximadamente 60 minutos. Nas 
situações 5 e 6, a filtração foi realizada em filtro de fibra de vidro GFC-52 (0,45 m) e 
GF3 (0,60 m), respectivamente, observando-se os melhores resultados de recuperação 
(comparar com condição 7).  O uso da fibra GF3 (0,60 m) permitiu a filtração a pressões 
moderadas e em tempos totais bastante inferiores. 
Estes resultados demonstram a relevância, não apenas do material de filtração, 
mas também do suporte utilizado. De maneira geral, o uso de vidro sinterizado se 
mostrou inconveniente para o suporte de membranas de éster de celulose e fibra de 
vidro, enquanto que o funil de Buchner, feito de porcelana, permitiu recuperações 
próximas à do sistema controle, para ambas as membranas. Por sua vez, o uso de papel 
quantitativo denso (faixa azul) apresentou os piores resultados de recuperação, 
principalmente para estrona, o que pode ser atribuído à existência de interação por 
pontes de hidrogênio entre os estrogênios e a celulose (JONES et al., 2005). 
 Existem ainda relatos da literatura que indicam adsorção de estrona da ordem de 
20% em filtros de acetato de celulose e da ordem de 2% em filtros de fibra de vidro (HAN 
et al., 2010). Outros trabalhos demonstram perdas de até 50% no teor nominal de 17β-
estradiol (50 a 150 ng L-1), em processos de filtração envolvendo membranas de acetato 
de celulose (NEALE et al., 2009a, 2009b), corroborando nossos melhores resultados com 
o uso de filtros de fibra de vidro. 
Em função destes resultados, o processo adotado para a remoção de 
fotocatalisadores em suspensão foi a filtração em membrana de fibra de vidro de 0,60 m 
(GF-3, marca MN).  
 
5.2.2 Degradação fotocatalítica de estrogênios na presença de TiO2 e luz artificial 
Inicialmente, o efeito das variáveis pH e massa de TiO2 na eficiência de 
degradação do processo fotocatalítico foi avaliado por planejamento fatorial 22, utilizando-
se 220 mL de amostra contendo 20 g L-1 de cada estrogênio e radiação UVA e UVC. O 
efeito do pH foi estudado entre 4 e 8 e o efeito da concentração do semicondutor entre 
250 e 750 mg L-1, incluindo-se um ponto central (pH 6 e massa de semicondutor de 500 
mg L-1) realizado em triplicata. 
Avaliando-se a concentração residual dos estrogênios por SPE/HPLC/UV (fator de 
pré-concentração de 100 vezes) foi calculado o percentual de degradação após 








Tabela 19. Planejamento fatorial utilizado para avaliar o efeito do pH e massa de TiO2 na 
remoção de E1, E2 e EE2 (estrogênios 20,0 g L-1, 220 mL; tempo de reação: 10 min). 
Ensaio Variáveis Remoção (%) pH Massa de TiO2 E1 E2 EE2 
   UVA / UVC UVA / UVC UVA / UVC 
1  - - 7 / 97 26 / 63  11 / 59  
2  + - 80 / 100 82 / 99  82 / 100  
 3 - + 26 / 64  38 / 44 24 / 38  





0  (UV-A) 
0  (UV-C) 
20 ± 5  
 92 ± 1  
42  ± 6 
78 ± 1 
29  ± 7 




E1 E2 EE2 
UVA / UVC UVA / UVC UVA / UVC 
pH 64 / 19 51 / 44 67 / 49 
Massa de TiO2 10 / -17  7 / -11 8 / -12 
pH x Massa  - 8 / 16 - 5 / 8 - 5 / 8 
 
 
Para a radiação UVC, os efeitos calculados com base no planejamento (Tabela 
19) indicam um efeito positivo do aumento do pH e um efeito negativo com o aumento da 
massa de fotocatalisador, o que sugere a máxima eficiência de degradação nas 
condições do experimento 2 [massa: (-) e pH: (+)]. Entretanto, um importante efeito de 
segunda ordem pode ser observado na degradação dos 3 estrogênios, o que implica em 
um efeito não equivalente do pH para ambos níveis de massa, e vice-versa. Este efeito 
de segunda ordem pode ser mais facilmente observado na representação geométrica do 
planejamento realizado para o hormônio E1, (Figura 25a), que mostra diferença pouco 
significativa na capacidade de degradação do sistema quando se utilizam massas de 
fotocatalisador equivalentes a 250 ou 750 mg L-1 e elevados valores de pH, e um forte 
efeito negativo (-33) quando a mudança de massa é realizada em baixos valores de pH. 
Este efeito de segunda ordem faz com que as melhores condições de degradação sejam 
observadas em valores de pH próximos de 8, independentemente da massa de 
fotocatalisador (experimentos 2 e 4). 
Em função de uma menor massa de catalisador ter proporcionado uma maior 
eficiência de degradação dos sistemas assistidos por luz UVC, novos experimentos foram 
realizados diminuindo-se a massa de fotocatalisador (125 mg L-1) e ampliando a faixa de 
pH (6, 7 e 8). Os resultados (Figura 25a) demonstram remoção praticamente completa de 
todos os estrogênios nos 10 min de reação praticados, o que sugere uma participação 
menos importante das reações mediadas pelo fotocatalisador e, por conseqüência, uma 
significativa contribuição do processo de fotólise. 
 




Em relação à radiação UVA, os efeitos calculados com base no planejamento 
(Tabela 19), indicam um forte efeito positivo com o aumento do pH e um pequeno efeito 
positivo com o aumento da massa de fotocatalisador, o que sugere a máxima eficiência 
de degradação nas condições do experimento 4 [massa: (+) e pH: (+)].  
Diferentemente do observado para a radiação UVC, em que um importante efeito 
de segunda ordem influenciava a degradação dos 3 estrogênios, algum efeito de 
segunda ordem pode ser observado somente na degradação do estrogênio E1, o que 
implica em um efeito não equivalente do pH para ambos os níveis de massa. Este efeito 
de segunda ordem pode ser mais facilmente observado na representação geométrica 
(Figura 25b), que mostra diferenças pouco significativas na capacidade de degradação 
do sistema quando se utilizam massas de fotocatalisador equivalentes a 250 ou 750 mg 
L-1 e elevados valores de pH. Porém, ao contrário do observado para UVC, há um efeito 
positivo (+19) quando a mudança de massa é realizada em baixos valores de pH. Este 
positivo efeito da massa de fotocatalisador sugere uma maior relevância dos processos 
fotocatalíticos sobre os fotolíticos, o que se mostra coerente com a baixa capacidade de 
degradação usualmente permitida pela radiação UVA.  
Ensaios adicionais de degradação em sistemas assistidos por radiação UVA 
foram realizados em pH próximo de 7, em função do pH natural do esgoto tratado ser 
próximo a este valor. Em geral, degradações próximas a 80% foram observadas para os 







Figura 25. Representação geométrica do planejamento 22 para a remoção fotocatalítica 
do estrogênio E1 frente a radiação (a) UVC e (b) UVA. 
 




Com base nos resultados obtidos neste planejamento foi possível propor uma 
equação linear que descreve a eficiência de degradação da fotocatálise assistida por 
radiação UVA em função do pH e da concentração do fotocatalisador, assim como a 
superfície de resposta apresentada na Figura 26. 
 
y = -33,07 + 12,75 (pH) + 0,014 (Conc TiO2)  (27) 
 
 
Figura 26. Superfície de resposta que relaciona a eficiência de degradação de E2 pelo 
sistema TiO2/UVA em função do pH e da concentração de TiO2. 
 
 
De acordo com a análise de variância (ANOVA) apresentada na Tabela 20, o 
modelo linear se mostrou significativo em um nível de confiança de 95%, apresentando 
um erro puro relativamente baixo (50,00), o que indica uma boa reprodutibilidade dos 
dados experimentais. Adicionalmente, o modelo se mostrou capaz de apresentar boas 
previsões, uma vez que o valor de F calculado para a regressão (9,78) é maior do que o 
valor de F crítico (6,94) e o F calculado para a falta de ajuste (9,83) é menor do que o 
valor de F crítico (19,00). 
A boa modelagem dos processos assistidos por radiação UVA e as dificuldades 
encontradas na modelagem dos processos assistidos por radiação UVC, mesmo 
utilizando-se equações de ordem superior, reafirma a existência de diferenças 
mecanísticas entre ambos os processos, diferenças estas associadas à diferença 
energética da radiação utilizada. 
 
 




Tabela 20. Análise de variância para modelo linear desenvolvido a partir de dados de 
degradação de E2 por fotocatálise heterogênea empregando TiO2/UVA. 









Regressão 2650,00 2 1325,00 9,78 6,94 
Resíduo 541,71 4 135,43   
Falta de ajuste 491,71 2 245,86 9,83 19,00 
Erro puro 50,00 2 25,00   
Total 3191,71 6    
% de variância 
explicada 83,03 
    
% máx. de variância 
explicada 98,43 
    
 
Inúmeros trabalhos discutem a influência do pH e da quantidade de catalisador na 
eficiência de degradação dos processos fotocatalíticos. Normalmente, o efeito do pH é 
atribuído à sua influência na distribuição de cargas na superfície do fotocatalisador e nos 
equilíbrios de protonação dos substratos, o que, por sua vez, se relaciona com a 
adsorção preliminar dos substratos na superfície do catalisador. O efeito da massa, por 
sua vez, é dependente de fatores como potência da fonte de radiação e geometria do 
reator, sendo que, usualmente, elevadas concentrações de fotocatalisador tendem a 
diminuir a eficiência dos processos, em razão de diminuir a penetração da radiação no 
meio. 
Em estudos de degradação de E1 e E2 utilizando lâmpadas com emissão UVC, 
Zhang et al., (2007) observaram um aumento na velocidade inicial de degradação com o 
aumento da quantidade e fotocatalisador de 0,5 g L-1 a 1 g L-1, assim como redução 
significativa a partir desta concentração. A melhora observada entre 0,5 e 1,0 g L-1 foi 
atribuída ao aumento de sítios ativos disponíveis, enquanto que a queda a partir de 1,0 g 
L-1 foi atribuída à dificuldade na penetração da radiação UV no meio de reação. 
Explicação similar foi registrada por Wong e Chu (2003), na degradação do herbicida 
alachlor. 
Mai et al. (2008) estudaram o efeito da massa de TiO2 na fotocatálise de E2 em 
pH 7 e 10, empregando uma lâmpada com emissão UVA. Os autores constataram que a 
eficiência do processo de degradação aumenta com o aumento da quantidade de 
catalisador de 0,1 até 0,5 g L-1. A partir deste valor, é observada significativa perda na 
eficiência de degradação. Em um trabalho com amostras de água de rio desenvolvido em 
escala piloto, Benotti et al. (2009) utilizaram 4 lâmpadas UVC e obtiveram a completa 
remoção de E1, E2 e EE2 utilizando apenas 50 mg L-1 de TiO2 em suspensão.  
Bahnemann et al. (2007) também encontraram resultados que mostram que o 
catalisador deixa de influenciar no processo a partir de determinados valores, mas 




ressaltam que esse valor é dependente da geometria e condições de trabalho do reator e 
recomendam que a quantidade ótima de catalisador seja sempre pesquisada. 
A esse respeito, os resultados do presente estudo são coerentes com estudos 
realizados por Sirtori et al. (2006), nos quais também foram observados efeitos pouco 
significativos da concentração do semicondutor em processos fotocatalíticos envolvendo 
o uso de radiação UVA e do mesmo tipo de reator. 
Com relação ao efeito do pH, Coleman et al. (2000) relataram aumento da 
eficiência de degradação de 17-estradiol quando o pH aumenta de 2 a 7, ao passo que 
entre pH 7 e 10 é possível observar uma significativa perda de eficiência.  Na degradação 
de estrona e 17-estradiol Zhang et al. (2007) também relataram que uma melhora do 
processo de degradação ocorre de pH 2 até 7,6, a partir do qual volta a haver perda de 
eficiência. 
 Bahnemann et al. (2007) avaliaram a influência do pH na fotodegradação de 
diversos compostos, encontrando situações em que a eficiência aumenta com o aumento 
do pH e outras que respondem ao contrário. Os autores consideram que a existência de 
interações eletrostáticas entre a superfície do semicondutor, moléculas de solvente, 
substrato e radicais formados durante o processo de reação tornam difícil a interpretação 
desse efeito. Geralmente, admite-se que a superfície do TiO2 pode ser protonada ou 
desprotonada em valores de pH inferiores ou superiores ao do ponto isoelétrico (pH  
6,5), respectivamente, o que faz com que as suas propriedades superficiais sejam 
altamente dependentes do pH. Assim, o efeito do pH deve ser analisado conjuntamente 
com a fórmula estrutural do analito, principalmente no que diz respeito às possibilidades 
de formação de compostos que se atraiam eletrostaticamente. Adicionalmente, maiores 
eficiências de degradação costumam ser observadas em meio alcalino, em razão da 
maior concentração de íon hidroxila favorecer a geração de radical hidroxila que se 
dispersariam e atuariam no bulk da solução. Diversos resultados de aumento da 
eficiência de degradação de pesticidas e compostos fenólicos em pH alcalino também 
são apresentados por Ahmed et al. (2011). 
Em função dos resultados acima comentados, estudos subsequentes foram 
realizados na presença de radiação UVC, utilizando-se 250 mg L-1 TiO2 e pH 7,0-7,5 (pH 
natural do esgoto tratado). Nestas condições, a remoção dos estrogênios por adsorção 
na superfície do fotocatalisador é pouco significativa, usualmente alcançando valores 
muito próximos ao desvio padrão característico do método cromatográfico utilizado como 
controle (Figuras 27-29). Por sua vez, o processo fotocatalítico permite a rápida 
degradação dos estrogênios, o que faz com que a sua concentração residual seja inferior 
ao limite de quantificação do método (0,05 mg L-1), em tempos de reação inferiores a 10 
min. Nas condições de trabalho, a ação isolada da radiação UVC (fotólise) também 




permitiu eficiente degradação dos estrogênios em estudo, as vezes com maior eficiência 
que a própria fotocatálise (Figuras 27-29). 
 





































 Fótólise E1 - UVC




Figura 27. Modificação do perfil cromatográfico durante a fotocatálise (A) e da área 
integrada durante a aplicação de processos de adsorção, fotólise e fotocatálise 
heterogênea (B) nos estudos de degradação de estrona com TiO2 em suspensão e 
radiação UVC (estrona: 20,0 g L-1, volume: 220 mL, pH: 7,3, TiO2: 250 mg L-1) 
 




































 Fotólise E2 - UVC




Figura 28. Modificação do perfil cromatográfico durante a fotocatálise (A) e da área 
integrada durante a aplicação de processos de adsorção, fotólise e fotocatálise 
heterogênea (B) nos estudos de degradação de 17-estradiol com TiO2 suspensão e 
radiação UVC (17-estradiol: 20,0 g L-1, volume: 220 mL, pH: 7,3, TiO2: 250 mg L-1) 








































 Fotólise EE2 - UVC




Figura 29. Modificação do perfil cromatográfico durante a fotocatálise (A) e da área 
integrada durante a aplicação de processos de adsorção, fotólise e fotocatálise 
heterogênea (B) nos estudos de degradação de 17-etinilestradiol com TiO2 suspensão e 
radiação UVC (17-etinilestradiol: 20,0 g L-1, volume: 220 mL, pH: 7,3, TiO2: 250 mg L-1) 
 
 
Os estrogênios apresentam elevada absortividade na região ultravioleta, o que faz 
com que exista uma competição entre o substrato e o fotocatalisador pela absorção de 
fótons (COLEMAN et al., 2004). Em função deste fato, o efeito da radiação ultravioleta já 
foi relatado em trabalhos anteriores, sendo usualmente correlacionado com a quebra de 
ligações mais lábeis. Dentre os estrogênios, estrona apresenta a maior absortividade na 
região UVB, o que faz com que este substrato seja mais susceptível à degradação por 
fotólise (ATKINSON et al., 2011). Em geral, estima-se que tal comportamento pode estar 
relacionado com a presença do grupo carbonila, que pode ser excitado para o seu estado 
triplete (LIN e REINHARD, 2005). Estudos realizados por Atkinson et al. (2011) e Leech 
et al. (2009) também demonstraram que a eficiência de degradação dos hormônios E1, 
E2 e EE2 por fotólise está diretamente relacionada a intensidade da fonte de radiação, 
com uma degradação mais rápida sendo verificada sob condições de maior intensidade 
luminosa.  
Liu e Liu (2004), em ensaios de fotólise envolvendo o uso de radiação UVC ( = 
254 nm, 30 W), observaram degradações da ordem de 95% para E1 e de 60% para E2. 
Adicionalmente, foi observado que o processo de fotólise ocorre mais facilmente em 
baixas concentrações do estrogênio (3 a 20 mg L-1) e em maiores valores de pH (pH > 5). 
Estudos realizados por Zhang et al. (2010) confirmam o efeito da concentração dos 
estrogênios, em função de se observarem taxas de degradação de 92 e 65% para 




concentrações de 0,61 e 1,95 mg L-1, respectivamente, após 30 minutos de exposição. 
Li Puma et al. (2010), em ensaios de fotólise envolvendo o uso de uma lâmpada 
de menor potência (8 W,  = 254 nm), verificaram degradações da ordem de 60% para 
E2, EE2 e E3 e de mais que 98% para E1, em 180 min de tratamento. Na presença de 
TiO2 (0,4 g L-1, pH 4) a degradação de todos os estrogênios testados alcançou valores 
entre 90 e 95%, em 50 min de tratamento. Neste caso, a menor potência da lâmpada 
parece ter reduzido a capacidade de degradação do processo de fotólise, o que permitiu 
constatar importante degradação por fotocatálise. 
Em função da importante contribuição da radiação UVC no processo de 
fotocatálise, estudos adicionais nas mesmas condições já testadas foram realizados na 
presença de radiação de menor energia (UVA). Os resultados deste estudo (Figura 30) 
indicam que o efeito isolado da radiação UVA (fotólise) somente é significativo para 
estrona (E1), hormônio que é degradado apenas em 25% após uma hora de exposição 
(Figura 30A). Por sua vez, a fotocatálise mostra um desempenho inferior àquele 
observado na presença de radiação UVC. Entretanto, taxas de degradação da ordem de 
90% puderam ser observadas em tratamentos de 30 min. 
Nesse mesmo período, o processo de adsorção apresentou valores de 10% para 
os três hormônios, atingindo 25% após uma hora.  
Ohko et al., (2002) em trabalho envolvendo o uso de TiO2 (1 g L-1) e radiação UVA 
( > 365 nm, 200 W ) também relataram baixa adsorção de E2, com efeito negligenciável 
da fotólise após uma hora de exposição. Em relação ao efeito fotocatalítico eles 
observaram degradação de 99% de E2 em 30 minutos de reação. Apesar de esses 
resultados terem sido melhores que os obtidos neste trabalho, somente 8 mL de solução 
foram tratados. 
Resultados semelhantes para a fotólise de E1 e E2 sob o efeito de uma lâmpada 
de alta pressão de vapor de mercúrio (125 W,  > 365 nm) foram ainda relatados por Liu 
e Liu (2004). Os resultados mostraram que E2 não sofreu fotólise nessas condições, 
enquanto que a concentração de E1 diminuiu aproximadamente 55% em 60 minutos. Os 
autores também relataram que o processo de fotólise é favorecido na faixa de pH de 6-8 
e que a porção fenólica dos estrogênios é oxidada a cetona. Em trabalho semelhante, Liu 
et al. (2003) relatam 10 % de degradação de EE2 por fotólise, em condições otimizadas 



























































Figura 30. Modificação da área integrada durante a aplicação de processos de adsorção, 
fotólise e fotocatálise heterogênea nos estudos de degradação fotocatalítica da estrona 
(A), 17-estradiol (B) e 17-etinilestradiol (C) com TiO2 suspensão e luz UVA. (Solução 
de 20,0 g L-1, volume: 220 mL, pH: 7,3, TiO2: 250 mg L-1) 
 
 




Recentemente Li Puma et al. (2010) avaliaram o efeito da fotólise e da fotocatálise 
para uma mistura dos estrogênios E1, E2, EE2 e E3. Para fotólise, utilizando uma 
lâmpada UVA de 8 W (300 a 420 nm – máx. 355 nm) e pH mantido em 7,0, a degradação 
do estriol não foi significativa após 180 minutos, enquanto E1, E2 e EE2 degradaram 49, 
20 e 25%, respectivamente, com adsorção próxima a 5%. Em relação a fotocatálise sob 
luz UVA os autores observaram em 120 minutos degradações entre 92 e 97% para os 
hormônios testados. 
Objetivando avaliar diferenças entre os processos de fotólise UVC e fotocatálise 
UVC, estudos cromatográficos mais detalhados foram conduzidos, principalmente com o 
intuito de verificar o surgimento de intermediários. Em primeiro lugar, é importante 
salientar que os processos de fotólise e fotocatálise levam à geração de sub-produtos 
com diferentes tempos de retenção (Figura 31), o que implica em mecanismos de 
degradação diferenciados. Outra constatação importante está representada pela 
ausência de sinais em prolongados tempos de tratamento (60 min), o que implica na 
geração e posterior degradação de intermediários, em ambos os processos. 
 











































Figura 31. Subprodutos gerados por fotólise UVC e fotocatálise UVC em diferentes 
tempos de degradação (E1, E2 e EE2: 20,0 g L-1, volume: 220 mL, pH: 7,3, 
concentração de TiO2 na fotocatálise: 250 mg L-1) 
 
 




No processo de fotólise, nos primeiros 30 minutos de degradação foram 
observados picos com tempo de retenção próximo a 7 e 13 minutos. Em relação à 
fotocatálise, após 5 minutos de tratamento foi observado um pico com tempo de retenção 
próximo a 14 minutos, e após 45 minutos de tratamento foram observados 2 picos com 
tempos de retenção próximos a 9 e 13 minutos.  Em ambos os casos não foram 
observados picos após 60 minutos de tratamento. 
A determinação de uma prova em branco, contendo somente água e catalisador, 
mostra a presença de um pico centrado em 5,26 min, provavelmente em decorrência de 
algum tipo de impureza, o qual se intensifica em tempos de reação mais prolongados, 
impedindo uma avaliação mais detalhada desta região.  
Em relação à geração de subprodutos da degradação de estrogênios 
determinados por HPLC-UV e HPLC-Flu, somente dois relatos foram encontrados na 
literatura. Ohko et al. (2002) analisaram as soluções da degradação de E2 por 
fotocatálise/UVA por HPLC-Flu, verificando a inexistência de subprodutos fluorescentes 
com excitação em 280 nm e emissão em 306nm, sugerindo a destruição do anel fenólico 
do E2. Em relação ao monitoramento de subprodutos por HPLC-UV ( = 275 nm), os 
autores relatam a formação de um subproduto levemente mais hidrofílico que o E2, e um 
pico eluindo com maior tempo de retenção, indicativo de um composto mais hidrofóbico, 
porém estes subprodutos não puderam ser identificados. 
 Whidbey et al. (2012) identificaram a lumiestrona, um isômero R-S da estrona, 
como o principal subproduto da fotólise da estrona (53%) quando esta é submetida a 
degradação por radiação UVA ( > 300nm). As quantificações por HPLC-UV com 
detecção em 220 nm, em condições cromatográficas próximas as aplicadas neste 
trabalho, mostraram que a estrona elui em aproximadamente 7 minutos e a lumiestrona 
elui próximo a 11 minutos.  
Em relação ao processo de degradação de estrogênios por fotólise, alguns 
estudos têm sugerido que grande parte da absorção de radiação por estes substratos é 
relacionada com o grupo fenólico, levando a sua degradação por fotólise direta 
(ROSENFELDT e LINDEN, 2004, MAZELLIER et al., 2008). Buscando elucidar as 
estruturas dos subprodutos gerados nos processos de fotólise e fotocatálise, bem como 
os possíveis mecanismos de degradação, alguns trabalhos têm feito uso de técnicas 
cromatográficas acopladas à detectores de massa. 
Estudos de degradação por fotólise dos estrogênios E2 e EE2, utilizando duas 
fontes de radiação (lâmpada UV de 6 W:  de 254 nm; lâmpada policromática de 6 W: 
>290nm), realizados por Mazellier et al. (2008), demonstraram que a radiação de maior 
energia proporciona degradações até 10 vezes mais rápidas, principalmente via 
mecanismos que envolvem o ataque de grupos hidroxila e a formação de estruturas 




quinônicas. A identificação de subprodutos por GC/MS e LC/MS sugere que a 
degradação de E2 se inicia pela hidroxila não aromática, com posterior transformação do 
grupo fenólico em quinona. Para EE2 somente compostos quinonicos foram observados. 
Bourcier et al. (2010) realizaram ensaios de fotólise com E1, E2, EE2, E3, estrona 
deuterada (E1-d4) ou éter metil estrona (CH3E1). As referidas soluções foram irradiadas 
por 90 minutos, sendo utilizada uma lâmpada a vapor de mercúrio de alta pressão (125 
W), com emissão na faixa de 250 a 620 nm. A Quantificação dos subprodutos gerados foi 
efetuada por LC/MS/MS nos modos positivo e negativo, o que permitiu a proposta de 
mecanismos de degradação fotolítica. Em outro trabalho do mesmo grupo (SOUISSI et 
al., 2012), ensaios de fotólise de E1 empregando uma lâmpada de alta pressão de vapor 
de mercúrio (125W) com emissão na faixa de 200 a 1100 nm, identificaram por LC-Q-
TOF nove supbrodutos gerados na reação e todos mantiveram a estrutura fenólica do 
hormônio. A análise de águas naturais fortificadas com E1 também mostrou a presença 
desses nove subprodutos, sugerindo que substâncias encontradas naturalmente nesses 
ambientes não interferem no processo de degradação por fotólise. 
Em relação aos mecanismos de degradação por TiO2 e radiação UVA, até o 
momento são conhecidos resultados de LC-MS-MS realizados para E2 (MAI et al., 2008) 
e EE2 (SUN et al., 2010) utilizando uma lâmpada UVA de baixa pressão de vapor de 
mercúrio ( = 365-370 nm, 8 W). Estes resultados demonstram que o processo 
fotocatalítico pode induzir a degradação de estrogênios, não apenas pela ação de radical 
hidroxila, mas também das lacunas fotogeradas. MAI et al. (2008), por exemplo, em 
estudos envolvendo a degradação fotocatalítica de 17 -estradiol (5 mg L-1), verificaram a 
ocorrência destas duas vias reacionais, propondo o ataque preliminar do anel fenólico da 
molécula, com formação de espécies polidroxiladas e quinonas, respectivamente. 
Embora o estrogênio tenha sido removido de forma praticamente completa em tempos de 
reação de 40 min, alguns intermediários permanecem por tempos de, pelo menos, 60 
min. Estas vias reacionais também foram explicitadas por Ohko et al. (2002), em estudos 
de degradação fotocatalítica de E2 e detecção por GC/MS.  
 A degradação fotocatalítica do EE2 foi estudada por Sun et al. (2010) nas 
mesmas condições descritas por Mai et al. (2008). Neste estudo foi avaliada a influência 
do pH (3, 7 e 10) e da presença de metanol no mecanismo de degradação do estrogênio, 
verificando-se 3 vias reacionais. O caminho principal esta representado pelo ataque de 
radical hidroxila no anel fenólico, enquanto que a segunda proposta envolve a 
degradação do anel aromático pela ação da lacuna fotogerada. A terceira rota, 
envolvendo o ataque no carbono  do anel aromático (reação foto-Kolbe), foi considerada 
de menor importância, uma vez que só ocorre em pH 7 e na presença de metanol. Mais 
uma constatação importante foi a completa eliminação dos intermediários, em tempos de 




reação da ordem de 120 min. 
Recentemente, estruturas quinônicas e polihidroxiladas também foram propostas 
por Frontistis et al. (2012) em estudos de degradação de EE2 por radiação UVA.  
Provavelmente a maior diferença observada entre processos de fotólise e 
fotocatálise esteja relacionada com a capacidade de mineralização. Enquanto o processo 
de fotólise apenas induz a quebra das ligações mais lábeis, o processo de fotocatálise 
propicia mineralizações praticamente completas (OHKO et al., 2002).  Além disso, os 
resultados de fotólise sugerem que todas as espécies transientes derivam inicialmente de 
processos de degradação envolvendo a parte não fenólica das moléculas em estudo, 
enquanto a fotocatálise permite o ataque direto ao anel fenólico. Entretanto, em função 
da rápida degradação dos estrogênios e da formação de intermediários que podem 
apresentar atividade estrogênica, o monitoramento desta característica durante os 
processos de degradação é defendido na literatura (ESCHER e FENNER, 2011; 
PEREIRA et al., 2011b).  
Apesar da avaliação estrogênica dos subprodutos gerados não ser enfocada 
neste trabalho, alguns relatos da literatura merecem ser discutidos. Em primeiro lugar, é 
importante salientar que o anel fenólico é considerado por alguns autores como o 
principal responsável pela estrogenicidade apresentada pelos estrogênios (OHKO et al., 
2002; WHIDBEY et al., 2012).  
Zhang et al. (2010) verificaram a remoção simultânea do substrato EE2 e da 
atividade estrogênica do meio, na presença de H2O2/UVC. Em estudo de degradação de 
E2 por ozonização, Bila et al., (2007b) observaram que a quebra do anel fenólico leva à 
remoção da estrogenicidade do meio reacional.  
Dados controversos estão relacionados à degradação do anel fenólico por 
processos de fotólise. Liu e Liu (2004) sugeriram que a radiação UVC destrói 
completamente a parte fenólica dos compostos E1 e E2, fator avaliado por análise de 
infra-vermelho no qual foi comprovado o desaparecimento de sinais referentes a parte 
fenólica dos estrogênios E1 e E2, o que, segundo os autores, levaria à eliminação da 
atividade estrogênica. Esses resultados são contrários aos obtidos por Soussi et al. 
(2012), que demonstraram a existência do anel fenólico da estrona em nove subprodutos 
identificados por LC-Q-TOF, usando degradação com lâmpada de alta pressão de vapor 
de mercúrio (125W) com emissão na faixa de 200 a 1100 nm. 
Estudos realizados por Coleman et al. (2004) comparando a remoção da atividade 
estrogênica dos compostos E1, E2 e EE2 quando tratados por fotocatálise com óxido de 
titânio suportado e luz UVA, em relação ao processo de fotólise por luz UVA, 
demonstraram que a completa remoção da atividade estrogênica é obtida em tempos 
próximos a uma hora de tratamento pela fotocatálise, enquanto o processo de fotólise 




demora 9 vezes mais para estradiol, 6 vezes mais para estrona e 2,4 vezes mais para 
17-etinilestradiol. 
Resultados obtidos por Ohko et al., (2002) sugerem que a reação de degradação 
de E2 ocasionada por TiO2 e luz UVA ( = 365 nm) é iniciada pela quebra do anel 
fenólico, e que a degradação fotocatalítica do E2 além de promover uma rápida 
eliminação do substrato, causa um decaimento proporcional da estrogenicidade do meio, 
o que demonstra a formação de intermediários sem atividade deste tipo.  
Entretanto, o processo biológico envolvido na determinação de substâncias 
estrogênicas tem se mostrado complexo. Em estudos recentes de fotólise empregando 
radiação UVB, simulando radiação solar, Atkinson et al. (2011) observaram que a 
degradação de E1 gerou subprodutos com atividade estrogênica, enquanto EE2 não. 
Estudos posteriores desse grupo (TRUDEAU et al., 2011) caracterizaram o principal 
subproduto gerado por fotólise de E1 como sendo a lumiestrona, um isômero de E1 que 
mantém a estrutura fenólica. Em ensaios in vivo foi constatado que E1 apresentou 
estrogenicidade para o receptor estrogênico obtido a partir de fígado de peixe ouro 
macho, enquanto a lumiestrona não apresentou efeito, sugerindo uma perda total de 
estrogenicidade, mesmo em presença do anel fenólico. Porem, ensaios in vitro indicaram 
que lumiestrona mostrou um potencial estrogênico mais elevado com receptores 
específicos de peixe zebra, sugerindo que a molécula pode atuar através de receptores 
seletivos. Além disso, a lumiestrona também ativou receptores humanos. 
Recentemente, Whidbey et al. (2012) realizaram testes de degradação de E1, E2 
e EE2 por fotólise direta sob radiação solar simulada e também observaram 
estrogenicidade a partir da lumiestrona. Os subprodutos dos hormônios E2 e EE2 não 
apresentaram atividade estrogênica. 
Todos estes resultados indicam que a estrogenicidade apresenta algum nível de 
correlação com a estrutura fenólica dos estrogênios, sendo reduzida de forma 
proporcional à eliminação desse grupamento, o que ocorre basicamente em função da 
velocidade de ataque e quebra do grupo aromático. Entretanto, em estudos de 
degradação de EE2 por ozonização, Larcher et al. (2012) identificaram dois subprodutos 
cujos anéis foram abertos pelo processo reacional e mesmo assim apresentaram 
pequena atividade estrogênica, demonstrada após processo de pré-concentração desses 
subprodutos. Além disso, apesar da baixa atividade estrogênica, esses dois subprodutos 
mostraram forte impacto negativo na secreção de testosterona em testes realizados com 
testículos de fetos de rato. Em outro estudo recente, envolvendo a degradação de EE2 
por processos Fenton, Chen et al. (2012) isolaram dois subprodutos com estrutura 
quinônica que apresentaram estrogenicidade levemente superior a do EE2. 




Em nosso trabalho, estudos de identificação de intermediários por LC-MS ainda 
devem ser realizados para uma definitiva diferenciação dos processos de fotólise, 
fotocatálise e fotólise/fotocatálise mediados por radiação UVA (bulbo de vidro) e UVC 
(bulbo de quartzo). 
 
5.2.3 Degradação fotocatalítica de estrogênios na presença de ZnO e luz artificial 
Estudos similares aos anteriormente relatados para TiO2 foram realizados com 
processos fotocatalíticos aplicados na presença de ZnO. Neste caso, entretanto, os 
processos foram assistidos apenas por radiação UV-A, em razão da elevada 
fotoatividade do ZnO em comprimentos de onda próximos a 400 nm (MALATO et al., 
2009). 
Assim como realizado para TiO2, primeiramente foi avaliado o efeito das variáveis 
pH (4 e 8) e massa de ZnO (250 e 750 mg L-1) na eficiência de degradação fotocatalítica 
dos estrogênios, utilizando o planejamento fatorial 22 descrito na Tabela 21. Os ensaios 
foram realizados com 220 mL de amostra, contendo 20 g L-1 de cada estrogênio, 
avaliando-se a degradação dos estrogênios em tratamentos de 10 min. Ensaios 
adicionais foram realizados em pH 5 e 7, mantendo-se a concentração de fotocatalisador 
nos níveis antes estudados. 
 
Tabela 21. Planejamento fatorial 22 para otimização do processo de fotodegradação dos 
hormônios em concentrações de 20,0 g L-1 (tempo de reação: 10 min). 
Ensaio Variáveis Degradação (%) 
 pH Massa de ZnO E1 E2 EE2 
1  - - 15 16 9 
2  + - 26 25 21 
3 - + 13 12 11 
4 + + 30 28 24 
5/6/7 0 0 20±2 15±2 17±1 
8 5 - 19 16 16 
9 7 - 18 17 16 
10 5 + 20 19 21 
11 7 + 28 26 26 
 
Variável Efeitos E1 E2 EE2 
pH 13 12 14 
Massa de TiO2 - 0,2 2 0,9 
pH x Massa  4 0,7 3 
 
 
Os efeitos calculados com base no planejamento indicam uma influência positiva 
do pH (aproximadamente 13 pontos percentuais) e uma influência praticamente 
desprezível da concentração de fotocatalisador (valores entre -0,2 e 2,0) e do efeito 




combinado de ambas as variáveis (valores entre 0,7 e 4,0), o que faz com que as 
melhores taxas de degradação sejam observadas em pH 8, praticamente sem diferenças 
em função da concentração do ZnO (experimentos 2 e 4). Nestas condições, taxas de 
degradação entre 20 e 30% são observadas para os 3 estrogênios, em 10 min de 
tratamento. 
Nos estudos adicionais (experimentos 8 a 11), foi constatado que se mantendo a 
concentração de ZnO no nível inferior (250 mg L-1), a eficiência de degradação diminui 
significativamente quando valores de pH entre 5 e 7 são utilizados. Neste caso, 
entretanto, o uso de maiores concentrações do fotocatalisador (750 mg L-1) propicia taxas 
de degradação comparáveis às observadas em pH 8, utilizando-se valores de pH mais 
próximos à realidade das amostras de esgoto (aproximadamente 7).  
Vários estudos tem relatado o efeito do pH e da massa de ZnO na capacidade de 
degradação da fotocatálise frente a poluentes de relevância. Assim, eficiente degradação 
de resíduos papeleiros foi constatada em pH 7,6, quando utilizado ZnO em concentração 
de 1,0 g L-1 (PERALTA-ZAMORA et al., 1998). Empregando ZnO na degradação do 
corante reativo azul 19 e otimizando os parâmetros pH, e concentração de catalisador por 
planejamento fatorial, Lizama et al. (2002)  obtiveram melhores resultados empregando 
0,8 g L-1 de ZnO e pH 11. Em estudo similar, Akyol e Bayramoglu (2005) relataram a 
degradação de remazol red F3B em pH próximo à neutralidade, utilizando-se 2 g L-1 de 
ZnO. 
Elmolla e Chaudhuri (2010) utilizaram ZnO na degradação dos antibióticos 
amoxicilina, ampicilina e cloxacilina,  observando degradações praticamente completas 
em 180 min de irradiação, utilizando-se 0,5 g L-1 de ZnO e pH 11. Nestas condições, 
entretanto, a mineralização média dos compostos foi de apenas 9,7%.  
Após 120 minutos de tratamento, a completa degradação de 2,4,6-triclorofenol 
(2,4,6-TCP) em presença de 0,75 g L-1 de catalisador e pH neutro foi relatada 
recentemente por Gaya et al. (2010).  
Devido aos diferentes valores de massa de ZnO encontrados na literatura, um 
ensaio adicional foi realizado em pH 7,3, variando-se a massa de catalisador de 750 mg 
L-1 a 2,0 g L-1. Os resultados (Figura 32) indicam pouca influência do parâmetro na 
degradação dos estrogênios em estudo, motivo pelo qual a concentração de 750 mg L-1 
foi selecionada para os estudos subsequentes. 
 

























Figura 32. Degradação dos hormônios E1, E2 e EE2 variando-se a massa de catalisador 




Utilizando as condições previamente selecionadas (pH: 7,0-7,5 e ZnO: 750 mg L-1) 
foram realizados estudos de degradação fotolítica (efeito isolado da radiação UVA) e 
fotocatalítica (ZnO/UVA), assim como estudos de remoção dos estrogênios por adsorção 
na superfície do semicondutor, na ausência de radiação.  
Os resultados (Figura 33) indicam que o processo de adsorção provoca remoção 
pouco significativa dos hormônios, com exceção de E1 com 9% de remoção em 60 min 
de contato. Esta capacidade de adsorção foi significativamente menor que a observada 
com o uso de TiO2 (aproximadamente 20% para os três estrogênios), provavelmente em 
decorrência da maior área superficial do TiO2 (50 m2 g-1), em relação ao ZnO (5 m2 g-1). 
Em relação à fotólise, somente E1 sofreu degradação nas condições testadas, 
atingindo aproximadamente 30% após uma hora de reação.  
Por sua vez, a fotocatálise permitiu remoções de 61, 45 e 40% para E1, E2 e EE2, 
respectivamente, em 60 min de reação, com alterações pouco significativas para maiores 
tempos de reação (120 min). Estes resultados mostram que o processo de degradação 
mediado por ZnO apresenta uma eficiência da ordem de 50% em relação ao sistema 
operado com TiO2, mesmo empregando-se uma massa de fotocatalisador 
significativamente maior. 



















































Figura 33. Modificação da área integrada durante a aplicação de processos de adsorção, 
fotólise e fotocatálise heterogênea nos estudos de degradação fotocatalítica da estrona 
(A), 17-estradiol (B) e 17-etinilestradiol (C) com ZnO em suspensão e luz UVA. 
(Solução de 20,0 g L-1, volume: 220 mL, pH: 7,3, ZnO: 750 mg L-1) 
 
 




Até onde foi possível investigar, apenas um trabalho descreve um estudo de 
degradação de estrogênios (E1) na presença de TiO2 e ZnO (HAN et al., 2012). O estudo 
foi realizado em pH 10, utilizando-se 0,5 g L-1 de catalisador e radiação UVA ( = 320 a 
385nm, 18 W, 0,43 mW cm-2), condição em que a degradação proporcionada pelo ZnO 
foi 2 a 3 vezes superior à proporcionada pelo TiO2. A discrepância entre este resultado e 
o resultado observado nas condições em que este trabalho foi realizado é de difícil 
interpretação, em função das muitas variáveis que influenciam o processo.  
Analisando diversos trabalhos relacionados com a degradação de corantes, é 
possível verificar que não há uma regra geral em relação à eficiência de degradação 
apresentada por estes fotocatalisadores (TiO2 e ZnO), principalmente em razão do efeito 
de outros fatores de relevância, como pH e estrutura do substrato.  
Geralmente o ZnO é mais eficiente do que TiO2 em meio fortemente alcalino 
(PERALTA-ZAMORA et al., 1998; LIZAMA et al., 2002; KANSAL et al., 2008) e, em 
alguns casos, em condições levemente ácidas (GOUVEA et al., 2000; AKYOL et al., 
2004; KANSAL et al., 2007). Por sua vez, o TiO2 mostra maior eficiência de degradação 
em condições fortemente ácidas (SAKTHIVEL et al., 2003; BANSAL e SUD, 2011). 
Entretanto, resultados publicados por Qamar e Munner (2009) atestam maior eficiência 
de degradação do TiO2 em condições ácidas (pH 4 – 6) e igual eficiência entre TiO2 e 
ZnO em condições mais básicas (pH 6 – 12). 
A grande complexidade do processo pode ainda ser exemplificada pelo trabalho 
de Shafei et al. (2010), que mostra que a eficiência de degradação também é influenciada 
pela concentração do substrato. Assim, trabalhando em condições otimizadas de pH e 
massa de catalisador, os autores observaram melhores resultados para o óxido de titânio 
em concentrações menores do substrato e eficiência maior para o óxido de zinco em 
concentrações intermediárias e maiores. 
Esses exemplos nos levam a supor que a significativa diferença entre os resultado 
obtidos por Han et al (2012) e os obtidos nas condições em que este estudo foi realizado, 
provavelmente seja devido a diferenças no valor do pH, à potência da radiação utilizada e 
a presença de H2O2 gerado durante o processo de degradação. 
Primeiramente, os experimentos de Han et al. (2012) foram realizados em pH 10 
para diminuir o efeito da dissolução do ZnO. Além da menor dissolução, alguns autores 
defendem que acima do ponto de carga zero do ZnO (PCZ > 9,0) a superfície do 
catalisador fica negativamente carregada devido a adsorção de íons hidroxila. Esse fator 
associado às condições do meio reacional favoreceria a formação de radicais •OH, sendo 
o principal responsável pelo processo de oxidação dos substratos de interesse (LIZAMA 
et al., 2002; SAKHTIVEL et al., 2003; AKYOL et al., 2004). Porém, estas condições são 
altamente desfavoráveis para o TiO2 frente a degradação de estrogênios. 




 Os resultados de Coleman et al. (2000), para degradação de E2 em presença de 
TiO2 e luz UVA ( > 300 nm), realizados em valores de pH entre 1 e 12, demonstram um 
aumento da velocidade de degradação até pH próximo de 7 com uma queda considerável 
entre 7 e 10, seguido por aumento abrupto entre pH 10 e 12. O aumento entre pH 2 e 7 
foi atribuído ao aumento da concentração de íons hidroxila nos sítios ativos, aumentando 
a geração de radicais hidroxila e promovendo a oxidação do estradiol em pH próximo de 
7. A perda de eficiência a partir do pH 7 foi atribuída a um mudança na carga superficial 
do catalisador, formando o íon negativo TiO‾, associada com a aproximação do pH em 
relação ao pKa do E2 quando ocorre a ionização do grupo fenol a fenóxi, causando 
repulsão aos íons hidróxi e fenóxi. Cabe ressaltar que os valores de pKa dos estrogênios 
E1, E2. EE2 e E3 são todos próximos a 10. Após pH 10 foi sugerido que o processo de 
adsorção e degradação do hormônio ocorresse por outro mecanismo, não sendo pelo 
grupo fenóxi. 
Resultados similares também foram observados por Zhang et al. (2007) na 
degradação de E1 e E2, ocorrendo uma melhora do processo de degradação para pH 2 
até 7,6, a partir do qual volta a haver perda de eficiência, com explicações similares as 
dadas por Coleman et al. (2000).  
Em estudo de fotocatálise de E2 empregando radiação UVA (365 nm) e TiO2, 
Malygina et al. (2005) observaram que os processos de fotocatálise ocorrem mais 
lentamente sob condições alcalinas, pH 9, havendo perda de eficiência do pH 7 para o 
pH 9. Além disso, com o aumento de pH melhores resultados de degradação foram 
obtidos com significativas reduções na massa de catalisador, fato também observado por 
Lizama et al. (2002), quando otimizaram as condições de uso de TiO2 e ZnO para 
estudos de degradação   de corantes. 
Um segundo fator que influencia o processo de fotocatálise é a intensidade da 
radiação incidente. Antecedentes da literatura sugerem que o referido efeito não é 
análogo para ambos os fotocatalisadores em questão, mesmo sob condições otimizadas 
de pH (QAMAR e MUNER, 2009). Estudos de Han et al. (2012), por exemplo, 
demonstram que TiO2 e ZnO apresentam eficiência de degradação equivalente em 
processos assistidos por radiação solar de elevada intensidade, 3,9 mW cm-2, porém 
melhores resultados foram obtidos para o ZnO quando ambos os catalisadores foram 
expostos a radiação incidente de 0,43 mW cm-2, proporcionada por radiação UVA 
artificial. 
Em nossos estudos, realizados sob luz artificial, a lâmpada empregada é de maior 
potência (125 W) proporcionando uma radiação incidente da ordem de 3,4 mW cm-2, 
medidos através de um radiômetro CosmoLUX®-UVATEST 3000, e mostraram uma 
eficiência maior para o TiO2 em relação ao ZnO. 




A influência da radiação está relacionada ainda com efeitos de fotólise, com maior 
degradação ocorrendo sob exposição a maiores taxas de radiação incidente (ATKINSON 
et al., 2011; LEECH et al., 2009), porém com efeito não linear sob diferentes valores de 
pH (LIU e LIU, 2004). Em nosso trabalho a fotólise isolada é responsável por 
degradações da ordem de 29% em 60 minutos de reação, enquanto Han et al. (2010) não 
observaram efeitos de fotólise após esse período, mesmo com a estrona apresentando 
fotosensibilidade na região UVB (CHOWDHURY et al., 2010; ATKINSON et al., 2012).  
Por último, o ZnO irradiado produz quantidades muito superiores de peróxido de 
hidrogênio e peróxidos orgânicos no meio reacional quando comparado ao TiO2, o que é 
atribuído a uma menor eficiência desse catalisador em relação ao TiO2 no processo de 
fotodegradação (KORMANN et al., 1998). Qamar e Muner (2009), por exemplo, 
observaram uma melhora do processo fotocatalítico de ambos os catalisadores, TiO2 e 
ZnO, em presença de H2O2. Nos experimentos de Han et al. (2012) em presença de ZnO 
a produção de peróxido de hidrogênio atingiu 7,6 M (1,29 mg L-1) no período de 1 hora 
enquanto para o TiO2  permaneceu estável ao longo de todo o processo em 0,6 M (0,10 
mg L-1), o que pode ter contribuído para os melhores resultados observados para o ZnO 
nas condições testadas.  
Resultados similares também foram descritos por Lizama et al. (2002) na 
degradação do corante reativo azul 19 por TiO2 e ZnO. Eles observaram que o ZnO 
proporcionou uma maior produção de peróxido de hidrogênio e é mais eficiente na 
formação do radical hidroxlia a partir do ânion hidroxila sendo atribuídos como os dois 
principais fatores pela melhor eficiência do ZnO frente ao TiO2. As demais condições 
utilizadas foram pH 11, luz UVA proveniente de uma lâmpada de 125 W, e concentração 
de ZnO e TiO2 de 0,8 e 0,5 g L-1, respectivamente.  
 
5.2.4 Degradação fotocatalítica de estrogênios na presença de TiO2, ZnO e radiação 
solar 
 Em razão de vários relatos da literatura terem proposto o uso de radiação solar 
com o objetivo de baratear o processo fotocatalítico, especialmente quando aplicado na 
presença de ZnO (DINDAR e IÇLI, 2001; SAKTHIVEL et al., 2003; LEECH et al., 2009; 
PARDESHI e PATIL, 2009), estudos de degradação empregando soluções aquosas dos 
estrogênios E1, E2 e EE2 foram realizados com TiO2 e ZnO em suspensão sob luz solar, 
em escala de bancada. 
Cabe ressaltar que poucos são os trabalhos que comparam a eficiência de ZnO e 
TiO2 na presença de luz solar natural ou simulada. Destaque pode ser dado para os 
resultados obtidos por Sakthivel et al. (2003) que mostram uma melhor eficiência do ZnO 




em relação ao TiO2 quando exposto a luz solar natural, atribuída a uma maior absorção 
na faixa espectral fornecida pela luz solar. 
Utilizando as condições otimizadas para luz artificial foram realizados ensaios de 
degradação de E1, E2 e EE2 com TiO2 e ZnO em reator parabólico com exposição a luz 
solar. Misturas dos estrogênios E1, E2 e EE2 a 20 g L-1 foram expostas à luz solar em 
tempos de até 45 minutos, filtradas em membranas de 0,60 m e submetidas à rotina de 
determinação por HPLC-DAD-Flu. 
Com o objetivo de comparar os processos com luz natural e artificial os resultados 
da degradação por fotólise solar são apresentados juntamente com a fotólise por 
radiação artificial, UVC e UVA (Figura 34). Também foram incluídos nessa figura os 
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Figura 34. Remoção de E2, EE2 e E1 por fotólise (UVC, UVA e solar) e adsorção na 
superfície do catalisador (estrogênios 20,0 g L-1, 200 mL, TiO2: 250 mg L-1, ZnO: 750 mg 
L-1, pH ~ 7,0). Determinação por SPE/HPLC/DAD/Flu. 
 
 
A degradação de E2 e EE2 por fotólise praticamente não foi observada sob luz 
solar ou UVA artificial. Em relação ao E1, a fotólise solar observada (25%) foi muito 
próxima de fotólise com radiação UVA artificial (22%), para o mesmo tempo de reação. A 
radiação UVA proveniente da radiação solar foi medida através de um radiômetro 
Instrutherm MRUR-202 UVA, variando entre 1,2 a 2,6 mW cm-2.  




Esses dados estão de acordo com antecedentes da literatura, uma vez observada 
a baixa radiação incidente em nossos experimentos. 
Han et al. (2012) observaram fotólise inferior a 10% após 20 minutos de exposição 
da estrona sob luz solar direta com intensidade de 3,9 mW cm-2. Chowdhury et al. (2011) 
mostraram que E2 apresenta uma fraca absorção na região de 290 a 350 nm, o que 
permite sua degradação por radiação solar, uma vez que esta apresenta em seu espectro 
aproximadamente 6,3% de radiação UVA (400-320 nm) e 1,5% de radiação UVB (320-
290nm). Entretanto seus estudos empregando um simulador solar mostraram que uma 
radiação incidente de 25 mW cm-2 apresenta um t1/2 de 21 horas para E2. Sob 100 mW 
cm-2 o t1/2 do E2 caiu parra 10,6 horas, mostrando uma dependência entre a intensidade 
da radiação incidente e a velocidade de degradação. Além disso, sob condições de maior 
intensidade de radiação (100 mW cm-2) a degradação após 10 horas atingiu 46%, 
enquanto a mineralização observada foi de apenas 13%, sugerindo que o subproduto 
formado apresenta maior resistência à degradação/mineralização.  
Aplicando uma intensidade luminosa de 65 mW cm-2, Leech et al. (2009) 
observaram a remoção de 26,2% de E2 após 6 horas de exposição, com um t1/2 de 13,6 
horas. 
Em relação a E1, Chowdhury et al. (2010) mostraram que este hormônio também 
apresenta absorção na região de 290 a 350 nm. Entretanto, sob radiação de 25 mW cm-2 
o t1/2 foi de 122,75 minutos, sob as mesmas condições experimentais testadas para E2 
(CHOWDHURY et al., 2011), confirmando uma maior sensibilidade sob luz solar de E1 
em relação a E2, fato também observado sob luz artificial (LIU e LIU, 2004; ATKINSON et 
al., 2011). Ainda, sob condições de maior intensidade de radiação (100 mW cm-2) quase 
completa degradação de E1 (98,6%) foi observada após 6 horas, enquanto a 
mineralização atingiu 27,6%, sugerindo que o subproduto formado apresenta maior 
resistência à degradação/mineralização.  
Entretanto, Caupos et al. (2011) empregaram energia solar simulada com 
radiação de 25 mW cm-2 para degradação de E1, obtendo t1/2 7,9 horas, muito superior ao 
tempo observado por Chowdhury et al. (2010). Além disso, eles observaram por LC-MS3 
que somente um subproduto foi formado a partir da degradação de E1, o qual apresentou 
um tempo de retenção levemente superior ao E1, porém com as mesmas massas de 
fragmentação, sugerindo tratar-se de um isômero. Sob altas concentrações de E1 e 
determinação por CG-MS, além do subproduto citado acima, mais quatro subprodutos 
foram observados, porém os autores sugeriram tratar-se da formação de substâncias 
polihidroxiladas, sem destruição do anel aromático.  
Esses resultados são coerentes com os propostos por outros autores (TRUDEAU 
et al., 2011; WHIDBEY et al., 2012) com formação de lumiestrona, um isômero da 




estrona com tempo de retenção levemente superior a própria estrona, e com 
características estrogênicas (TRUDEAU et al., 2011).  
Sob radiação solar simulada, Whidbey et al. (2012) sugerem que os subprodutos 
dos hormônios E2 e EE2 não apresentaram atividade estrogênica. Porém, assim como 
Caupos et al. (2011), eles relataram a formação de substâncias polihidroxiladas para E1. 
Mazzelier et al. (2008) observaram que entre os subprodutos de degradação de E2 e EE2 
há formação de fenólicos polihidroxilados ou compostos tipo quinona.  
A degradação fotocatalítica dos estrogênios envolvendo o uso de TiO2 e ZnO 
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Figura 35. Remoção de E2, EE2 e E1 por fotocatálise empregando TiO2 (UVC, UVA e 
solar) e ZnO (UVA e solar) (estrogênios 20,0 g L-1, 200 mL, TiO2: 250 mg L-1, ZnO: 750 
mg L-1, pH ~ 7,0). Determinação por SPE/HPLC/DAD/Flu. 
 
 
No processo de degradação envolvendo TiO2, o uso de radiação solar 
proporcionou degradação quase completa dos hormônios para tempos de reação de 15 
min, enquanto no mesmo tempo de reação da luz artificial UVA foi observada degradação 
de 90%. Essa melhora provavelmente ocorreu devido à maior faixa espectral 
proporcionada pela luz solar. 
Em relação ao ZnO, os processos assistidos por luz solar atingiram 
aproximadamente 50% de eficiência de degradação em 45 minutos. Esses resultados 




são levemente superiores aos obtidos com luz artificial que haviam apresentado 
resultados próximos a 35% em 45 minutos de tratamento. 
A maior eficiência de degradação dos processos fotocatalíticos assistidos por 
radiação solar não foi surpreendente, devido aos bons resultados relatados em estudos 
envolvendo a degradação de fenol com o uso de TiO2, ZnO e energia solar (DINDAR e 
IÇLI, 2001; PARDESHI e PATIL, 2008). 
Ao comparar a eficiência entre ambos, nota-se que o ZnO apresentou metade da 
eficiência do TiO2, contrário ao observado por Sakthivel et al. (2003) onde os resultados 
mostraram completa degradação do corante Acid Brown 14 frente ao ZnO em 120 
minutos enquanto o TiO2 demorou 300 minutos. Entretanto, a menor eficiência de 
degradação relativa do ZnO já foi demonstrada em alguns estudos envolvendo poluentes 
orgânicos relevantes (LIZAMA et al., 2002; QAMAR e MUNEER, 2009). 
É importante salientar que a degradação dos estrogênios pelo sistema solar/ZnO 
(50% a 75% para tempos de reação de 45 minutos) foi mais eficiente do que o relatado 
em estudos de degradação envolvendo resorcinol, um modelo de desregulador 
endócrino, cuja completa degradação foi observada em tempos de reação de 7 horas 
(PARDESHI e PATIL, 2009). 
Recentemente, dois artigos envolvendo a degradação de estrogênios empregando 
ZnO e radiação solar foram publicados. Han et al. (2012), em análise de degradação de 
estrona por ZnO e TiO2 expostos a luz solar natural, relataram igual eficiência de ambos 
os catalisadores, mesmo com TiO2 operando em suas piores condições para degradação 
de estrogênios, pH 10, e ZnO em suas condições otimizadas. Empregando concentração 
de 50 mg L-1 de ZnO ou TiO2, degradações superiores a 99% foram observadas em 15  
minutos de exposição a radiação solar. 
Koutantou et al. (2012) avaliaram a degradação de diferentes matrizes aquosas 
de EE2 expostas a radiação solar simulada. Para água ultra-pura, pH aproximadamente 
6,5 e 11,2 mg L-1 de ZnO em suspensão, completa degradação do estrogênio foi 
observada em apenas 5 minutos. Também foi observada uma forte influência do fluxo 
fotônico na degradação. Para 90 minutos de exposição foi verificado decréscimo na 
degradação de 80%, 60% e 48% com fluxos fotônicos de 5,8x10-7, 5,3x10-7 e 4,9x10-7 
Einsten L-1s-1, respectivamente.  
Devido aos bons resultados obtidos, as melhores condições de bancada foram 
utilizadas em degradações em sistema operado com radiação solar em um reator do tipo 
cilíndrico parabólico composto (CPC). 
Soluções aquosas dos estrogênios E1, E2 e EE2 (20 g L-1, 10 L) foram passadas 
a um fluxo de aproximadamente 0,5 mL min-1, implicando em um tempo de residência de 
aproximadamente 0,6 min por reator. O reator foi operado em um modo de recirculação, 




e as amostras foram coletadas após um ciclo completo de 3 minutos. Os resultados para 
ambos os catalisadores são mostrados na Figura 36. 
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Figura 36. Remoção de E1, E2 e EE2 por recirculação em um reator solar CPC 
(estrogênios 20,0 g L-1, 10 L; TiO2: 250 mg L-1, ZnO: 750 mg L-1, pH ~ 7,0).  
 
 
A remoção por processos de fotólise é praticamente inexistente, o que é coerente 
com a baixa intensidade de radiação registrada, juntamente com o curto intervalo de 
tempo de exposição à radiação. 
O uso de TiO2 permitiu remoções de aproximadamente 90% da concentração 
inicial dos três hormônios por uma única recirculação através do reator, 3 minutos de 
exposição, com completa remoção a partir da terceira recirculação, 9 minutos de 
exposição. 
Para o ZnO, remoções de aproximadamente 51%, 43% e 34% foram observadas 
após 4 recirculações, 12 minutos de exposição, para E1, E2 e EE2, respectivamente. 
De um modo geral, para ambos os processos, mediados por TiO2 e ZnO, o reator 
CPC permitiu um aumento significativo da capacidade de degradação em relação aos 
estudos realizados em escala de bancada, provavelmente devido ao melhor desempenho 
do sistema CPC, em função do elevado aproveitamento do fluxo fotônico incidente  e da 
elevada eficiência quântica (MALATO et al., 2009). 
Em estudos de bancada para degradação de EE2 por radiação UVA, Frontistis et 
al. (2012) observaram forte influência do fluxo fotônico, o qual foi determinado 
actinometricamente usando o método ferrioxalato de potássio. Nas condições testadas, 
um fluxo fotônico da ordem de 10-4 einsten min-1 permitiu completa degradação em 




tempos de 1 a 3 minutos. Além disso, a velocidade inicial de degradação diminuiu 2,5 e 
18 vezes quando o fluxo fotônico foi da ordem de 4,6 x 10-6 e 6,4 x 10-7 einsten min-1, 
respectivamente. 
Mueses et al. (2013) desenvolveram um modelo baseado no rendimento quântico 
efetivo para avaliar a degradação fotocatalítica de contaminantes em baixa concentração 
por fotocatálise heterogênea empregando TiO2 em reatores CPC em escala piloto. O 
conceito de rendimento quântico foi influenciado pelas propriedades do fotocatalisador, 
suas propriedades óticas e pelo fluxo fotônico.   
Esses resultados mostram-se promissores para aplicação de reatores CPC na 
degradação de estrogênios presentes em matrizes aquosas, entretanto a remoção do 
catalisador ainda mostra-se como um fator de elevado custo para o processo, com 
poucos trabalhos na literatura empregando escala piloto. 
 
5.2.5 Comentários sobre a degradação fotocatalítica de estrogênios na presença de 
radiação artificial e fotocatalisadores em suspensão  
Processos fotocatalíticos fundamentados no uso de TiO2 foram eficientes na 
degradação de todos os estrogênios em estudo, particularmente quando assistidos por 
radiação UVC. Neste caso, entretanto, grande parte da degradação é devida a processos 
de fotólise, processo favorecido pela elevada fotossensibilidade dos substratos. 
Em processos assistidos por radiação UVA a fotólise perde significância, o que 
permite avaliar o real efeito da fotocatálise. Nestas condições, o TiO2 permite uma 
eficiente degradação dos estrogênios, correspondendo praticamente ao dobro da 
capacidade mostrada pelo ZnO. Processos assistidos por radiação solar também 
proporcionaram elevada eficiência de degradação, particularmente na presença de TiO2. 
A separação dos fotocatalisadores após o tratamento é bastante dificultada, não 
apenas em razão do usual pequeno tamanho de partícula, mas inclusive em função da 
retenção de estrogênios nos meios filtrantes. Deste ponto de vista, contar com um 
sistema de fotocatalisador imobilizado contribui com a instalação de sistemas de 
tratamento contínuo, operando em maior escala.   
 
5.3 TRATAMENTO FOTOCATALÍTICO COM CATALISADOR IMOBILIZADO 
5.3.1 Imobilização de TiO2 e ZnO em alginato de cálcio 
 O alginato é um polímero natural extraído de algas marrons, com a peculiaridade 
de formar ligações cruzadas com cátions divalentes, tipicamente cálcio (Figura 37A), 
produzindo uma estrutura globular que permite o encapsulamento de diversas espécies 
químicas de interesse (Figura 37B). 
 












Figura 37. Esquema representativo da interação química entre cálcio (II) e alginato (A) e 
esferas de alginato de cálcio (B) 
 
 
Produzidas de acordo com o procedimento descrito anteriormente (Item 4.3.3), 
foram obtidas esferas regulares com diâmetro médio entre 2 e 3 mm. As esferas 
contendo TiO2 e ZnO foram caracterizadas por difração de raios-X e espectrometria de 
fluorescência de raios-X (resultados não apresentados), técnicas que permitiram 
confirmar a presença das fases cristalinas anatase e wurtzita, respectivamente, e teores 
de Ti e Zn da ordem de 0,5%. 
Estudos de caracterização realizados por microscopia eletrônica de varredura 
permitiram observar uma superfície bastante irregular, com poros de diversas dimensões. 
Por sua vez, o mapeamento químico permitiu verificar uma homogênea distribuição de 
TiO2 e ZnO por toda a superfície das esferas (Figura 38). 
Devido a facilidade de monitoramento por espectroscopia UV-Vis, inicialmente o 
efeito das variáveis de relevância (pH e massa de semicondutor) na eficiência do 
processo de degradação foi avaliado utilizando-se trimetoprima (TMP) como substrato 
modelo. A influência de cada variável foi estudada entre dois limites, utilizando-se um 
sistema de planejamento fatorial de experimentos (22), o qual foi fundamentado no valor 
percentual de trimetoprima degradada após um tratamento de 60 min. Os ensaios foram 
realizados usando 250 mL de amostra, contendo 20 mg L-1 de trimetoprima. O efeito do 
pH foi estudado entre 4 e 8 e o efeito da massa das esferas contendo o semicondutor foi 
avaliado entre 2,0 e 6,0 g, com um ponto central (pH 6 e massa das esferas 4,0 g) 
realizado em triplicata para obtenção do desvio padrão dos ensaios. 
 
 





Figura 38. Imagens e mapeamento químico dos fotocatalisadores suportados (A: esferas 
de alginato/TiO2, B: detalhe da superfície do alginato/TiO2 (x2000), C: mapeamento 
químico de titânio nas esferas de alginato/TiO2, D: esferas de alginato/ZnO, E: detalhe da 




A representação geométrica do planejamento fatorial (Figura 39) demonstra que a 
eficiência de degradação é favorecida em condições ácidas (pH= 4,0) e com o uso da 
menor massa de esferas contendo o fotocatalisador suportado (2,0 g de alginato/TiO2), 
com diminuição de 70% da área espectral integrada. Por sua vez, esta representação 
evidencia a inexistência de um efeito combinado, em função da proximidade das 
diferenças introduzidas por cada variação.  
Considerando-se estudos preliminares realizados em nosso grupo, envolvendo a 
degradação dos fármacos por fotocatálise com semicondutores em suspensão, onde a 
melhor eficiência de degradação para ambos os fotocatalisadores foi verificada em 
idênticas condições experimentais de pH e massa de fotocatalisador, os estudos 
envolvendo formas imobilizadas de TiO2 e ZnO foram conduzidos em pH 4,0, utilizando-
se 2,0 g de formas imobilizadas de fotocatalisador. 
Nestas condições, a adsorção preliminar da TMP no material de suporte é 
negligenciável, principalmente levando-se em consideração as elevadas taxas de 
degradação observadas nos processos assistidos por radiação. 
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Figura 39. Representação geométrica do planejamento fatorial 22 utilizado para 
investigação do efeito das variáveis massa de TiO2 e pH na degradação fotocatalítica de 
trimetoprima (trimetoprima: 20 mg L-1, massa de TiO2/g de esfera: 2,06 g, volume: 250 
mL, tempo de reação: 60 min, Resposta: área espectral integrada entre 190 e 350 nm). 
 
 
Na presença de radiação UVC, tanto TiO2 como ZnO imobilizados em alginato de 
cálcio permitem uma rápida degradação de trimetoprima, o que faz com que o perfil 
espectral seja significativamente modificado em tempos de reação de 45 min. 
Adicionalmente, a permanência de sinais na região centrada entre 200 e 226 nm, mesmo 
na ausência de trimetoprima, confirma a formação de espécies transientes que mantém o 
caráter aromático.  
Nos processos assistidos por radiação UVA é possível observar significativas 
mudanças no perfil espectral nos primeiros 15 minutos de reação. A partir deste tempo, 
entretanto, a reação estabiliza, sem grandes modificações espectrais até tempos de 
reação de 60 min.  
De acordo com a modificação dos valores de área espectral integrada (Figura 40), 
a degradação de trimetoprima por processos fotocatalíticos aplicados na presença de 
radiação UVC se processa rapidamente, o que se traduz em mineralização da ordem de 
75% (TiO2) e 60% (ZnO), em tratamentos de 60 min. Entretanto, nestas condições o 
processo de fotólise contribui de maneira significativa com a degradação do substrato, o 
que demonstra a sua elevada fotossensibilidade. 
Na presença de radiação de menor energia (UVA), o processo de fotólise perde 
importância, ao mesmo tempo em que a fotocatálise mediada por TiO2 diminui 
significativamente a sua eficiência de degradação e a fotocatálise mediada por ZnO não 
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Figura 40. Modificação da área espectral (A/A0) de Trimetoprima (10 mg L-1) durante a 
adsorção, fotólise e degradação fotocatalítica mediada por TiO2 (A) e ZnO (B) 
imobilizados em alginato de cálcio utilizando-se radiação UVC e UVA.  
 
 
Em função destes resultados, é possível admitir que o encapsulamento dos 
semicondutores na matriz de alginato desfavorece o efetivo contato entre o 
fotocatalisador e o substrato, o que dificulta a ocorrência de processos fotocatalíticos. 
Desta forma, em processos assistidos por radiação UV-C, grande parte da degradação 
observada é devida a processos de fotólise, dada a elevada fotossensibilidade deste tipo 
de substrato. Por outro lado, o uso de radiação UV-A diminui o efeito do processo de 
fotólise, mas praticamente inibe a degradação fotocatalítica dos substratos de interesse 
em presença de ZnO.  
Por estes motivos, não foi dada continuidade aos estudos de degradação 
envolvendo formas imobilizadas em alginato, dando-se preferência ao TiO2 imobilizado 
em anéis de vidro, material de eficiência já comprovada. 
 
5.3.2 Imobilização de TiO2 em anéis de vidro 
 Inicialmente, o material foi caracterizado por técnicas difração de raios-X, não se 
observando estruturas cristalinas, em razão da natureza amorfa do suporte. A presença 
de TiO2 na sua forma anatase foi demonstrada por espectroscopia Raman (Figura 41), a 
qual permite observar a presença de bandas em 396, 514 e 636 cm-1, atribuídos 
respectivamente aos modos B1g, A1g + B1g  e Eg , todos representativos da fase anatase 
do TiO2 (SCHNITZLER, 2003). 





Figura 41. Espectro Raman dos anéis vidro/TiO2 
 
 
Adicionalmente, estudos de caracterização realizados por microscopia eletrônica 
demonstraram uma superfície porosa (Figura 42B) e uma homogênea distribuição do 





Figura 42. Anel de vidro modificado com TiO2, com øint 5 mm = , øext = 8 mm e espessura 
de aproximadamente 2 mm  (A), imagem da superfície (x 250, B) e mapeamento químico 
de Titânio sobre a superfície do anel de vidro (C). 
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Estudos de degradação de E1, E2 e EE2 foram realizados em pH 7,0-7,5, 
utilizando-se 150 mL de solução e anéis de vidro em quantidade suficiente para completo 
preenchimento do reator. O processo fotocatalítico foi aplicado por tempos de até 60 min, 
na presença de radiação UVA e borbulhamento contínuo de ar atmosférico, com ajuda de 
uma bomba de aquário.  
Os resultados deste ensaio (Figura 43) demonstram degradações médias de 
aproximadamente 98% para todos os estrogênios em estudo e remoção por adsorção 
praticamente negligenciáveis, no tempo de exposição de 60 min. 
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Figura 43. Degradação dos estrogênios E1, E2 e EE2 utilizando TiO2 imobilizado em 
anéis de vidro, na presença de luz UVA e borbulhamento com ar atmosférico. (Solução 
em concentração de 20,0 g L-1, volume: 150 mL, pH: 7,3.) 
 
 
A menor eficiência cinética do catalisador imobilizado, em relação à forma livre, 
pode ser atribuída à menor superfície de contato do TiO2 quando na forma suportada, tal 
como observado em outros trabalhos de natureza similar.  
A degradação fotocatalítica de 17-estradiol utilizando TiO2 imobilizado em uma 
liga de titânio foi estudada por Coleman et al. (2000). Neste trabalho 98% da carga inicial 
do estrogênio foi degradada em 3,5 horas de tratamento. Utilizando um reator de quartzo 
revestido com um filme fino de TiO2, Tanizaki et al. (2002) estudaram a degradação 
fotocatalítica de estrona (E1), 17-estradiol (E2) e 17-etinilestradiol (EE2), observando 
degradações de 90% para E2 em 120 min de tratamento. A degradação de E1 e EE2 se 
deu de forma mais favorável, alcançando valores de 90% em apenas 30 min de 
tratamento. 




Nakashima et al. (2002) suportaram TiO2 em “folhas” de teflon, que funcionaram 
como pás para agitação da solução. Neste caso a concentração de E2 foi reduzida em 
98% após uma hora de irradiação, com importante contribuição do processo de adsorção 
(85%). 
Levando-se em consideração que os processos de degradação por fotólise são 
praticamente inibidos nas condições de trabalho (radiação UV-A) e, ainda, a escassa 
remoção de estrogênios por adsorção no suporte, a degradação observada se mostra 
bastante promissora, ainda mais considerando-se que a forma suportada exclui a 
necessidade de remoção posterior do catalisador. 
Nesse sentido, o uso da forma imobilizada de TiO2 permite o desenvolvimento de 
um sistema de tratamento contínuo, orientado ao tratamento de maiores volumes de 
amostra. Esses estudos, empregando reatores em fluxo, estão em andamento. 
 
5.3.3 Comentários sobre a degradação fotocatalítica de estrogênios na presença de 
radiação artificial e fotocatalisadores suportados 
De acordo com os resultados deste trabalho, o encapsulamento de 
fotocatalisadores em esferas de alginato de cálcio dificulta o efetivo contato entre 
fotocatalisador e substrato, o que faz com que o processo fotocatalítico seja praticamente 
anulado em presença de alginato/ZnO. Por outro lado, a imobilização em anéis de vidro 
se mostrou mais conveniente, permitindo a manutenção de grande parte da capacidade 
de degradação do TiO2.  
De maneira geral, foi observado que o uso de formas imobilizadas de 
fotocatalisador permite uma menor eficiência de degradação, principalmente em função 
da significativa redução de área superficial em relação aos sistemas em suspensão.  
 
5.4 TRATAMENTO DE ESTROGÊNIOS POR PROCESSOS FENTON 
5.4.1 Sistema Fenton homogêneo sob luz artificial 
Processos Fenton em fase homogênea têm sido bastante utilizados pelo grupo, 
em estudos envolvendo a degradação de inúmeros poluentes ambientais de relevância. 
De maneira geral, foi constatado que as melhores condições de degradação independem 
da natureza química e da concentração do poluente, o que faz com que, salvo raras 
exceções, elevada capacidade de degradação seja observada em pH 3, utilizando-se 15 
mg L-1 de Fe2+ e 150 mg L-1 de H2O2. 
Aplicando-se o processo Fenton nestas condições foram observadas remoções da 
ordem de 50% dos estrogênios em estudo (E1, E2 e EE2; 20 µg L-1), em 60 minutos de 
tratamento (Figura 44). O monitoramento de formas ferrosas e férricas (Figura 45A) 




permitiu verificar uma rápida redução na concentração de Fe2+ nos primeiros 5 min de 
reação, e manutenção de concentrações residuais da ordem de 9 mg L-1 até o final do 
processo (60 min).  Por sua vez, o consumo de H2O2, que é pequeno nos primeiros 5 min, 
praticamente cessa a partir deste tempo de reação (Figura 45B), o que explica a 
manutenção de elevadas concentrações de ferro ferroso e a baixa capacidade de 
degradação do sistema. 
Na presença de radiação UVA (processo foto-Fenton), a capacidade de 
degradação dos sistemas Fenton costuma ser significativamente melhorada, em razão da 
ocorrência de reações fotoquímicas que permitem a regeneração das formas ferrosas e a 
concomitante geração de mais um equivalente de radical hidroxila. Neste caso, a 
degradação dos estrogênios se processa rapidamente, alcançando remoção 
praticamente completa em 15 min de tratamento (Figura 44). O monitoramento de H2O2 e 
de formas ferrosas e férricas (Figura 46) permitiu corroborar a regeneração de íons 
ferrosos a partir de 5 min de reação, assim como um consumo praticamente completo do 
peróxido em 10 min de tratamento.  
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Figura 44. Remoção dos estrogênios E1, E2 e EE2 (20,0 µg L-1) por processos Fenton e 
foto-Fenton (pH 3,0, 15 mg L-1 de Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2). 
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Figura 45. Acompanhamento da concentração de formas ferrosas e férricas (A) e de 
H2O2 (B) durante a degradação de E1, E2 e EE2 por processos Fenton. 
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Figura 46. Acompanhamento da concentração de formas ferrosas e férricas (A) e de 
H2O2 (B) durante a degradação de E1, E2 e EE2 por processos foto-Fenton. 
 
 
Estudos de degradação de estrogênios (E1, E2, EE2) em solução aquosa foram 
realizados por Feng et al. (2005a, 2005b), verificando-se uma degradação lenta dos 
substratos (75% a 99% em 160 minutos de tratamento) e mineralizações da ordem de 
25%. Entretanto, nestes estudos foram utilizadas baixas concentrações de Fe2+ (2,3 mg 
L-1) e de H2O2 (57 mg L-1), assim como elevadas concentrações dos estrogênios (2,5 mg 
L-1), o que, de acordo com a própria opinião dos autores, contribuiu com a baixa eficiência 
de degradação observada. 




Resultados mais próximos aos relatados neste trabalho foram apresentados 
recentemente por Frontistis et al. (2011), em estudos envolvendo a degradação de EE2 
(200 g L-1) em amostras fortificadas de esgoto, utilizando-se luz solar simulada. Neste 
caso, a remoção completa do estrogênio foi observada em 15 min de reação. 
Estes resultados demonstram que o processo Fenton na sua forma foto-assistida 
apresenta ótimas condições para fazer parte de uma rotina de tratamento em grande 
escala, principalmente em função da clara possibilidade de se utilizar radiação solar. 
 
5.4.2 Sistema Fenton homogêneo sob luz solar 
 Em razão dos resultados obtidos em escala de bancada sob luz UVA e de relatos 
da literatura que demonstram uma elevada capacidade de degradação dos processos 
foto-Fenton assistidos por luz solar (RADJENOVIC et al., 2009; FRONTISTIS et al., 
2011), estudos de degradação foram realizados em fase homogênea, utilizando-se 
reatores de bancada assistidos por radiação solar. 
Os ensaios foram realizados nas mesmas condições empregadas nos processos 
homogêneos sob luz artificial (15 mg L-1 de Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2 e pH 3,0), utilizando-
se a mistura dos estrogênios E1, E2 e EE2 em concentração de 20,0 g L-1. Após 
exposição à luz solar por tempos de até 60 min, amostras foram filtradas em filtro de fibra 
de vidro de 0,60 m e submetidas à rotina de determinação por HPLC-DAD-Flu. 
Nestas condições foram alcançadas degradações entre 50 e 80% para os três 
estrogênios em estudo (E1, E2 e EE2), com um claro desfavorecimento do processo a 
partir de 15 min de tratamento (Figura 47). Nestes primeiros 15 min de reação o H2O2 é 
quase completamente consumido, o que desfavorece o processo Fenton, mesmo na 
presença de elevadas concentrações de íon ferroso (Figura 48). Em função deste 
comportamento, uma nova adição de H2O2 (150 mg L-1) foi realizada em 30 min, o que 
favoreceu a reação por mais 15 min. 
Em relação às formas ferrosas presentes na solução, a ausência do peróxido 
também pode ser notada, porém ocorreu de forma mais branda. Inicialmente, o Fe2+ foi 
oxidado a Fe3+, sendo quase que completamente convertido a Fe2+ entre 15 min e 30 
min, período em que a reação diminuiu sua velocidade por falta de peróxido. Após a nova 
adição de peróxido, o Fe2+ voltou a ser consumido, porém agora já em menor velocidade, 
com um aumento proporcional na concentração de Fe3+. Sob nova ausência de peróxido, 
45 minutos, ocorreu um leve aumento na concentração dos íons ferrosos e uma 
diminuição dos íons férricos em solução. 
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Figura 47. Remoção dos estrogênios E1, E2 e EE2, 20,0 g L-1, por processos foto-
Fenton em reator solar parabólico. 210 mL de solução. (Condições iniciais: 15 mg L-1 de 
Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2 e pH 3,0). 
 
 



















































Figura 48. Acompanhamento da concentração de (A) H2O2 e de (B) formas ferrosas e 
férricas durante a degradação de E1, E2 e EE2, 20,0 g L-1, por processos foto-Fenton 
em reator solar parabólico. (Condições iniciais: 15 mg L-1 de Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2 e 
pH 3,0). 
 
 Os resultados mostraram que o processo sob luz solar ocorreu de forma mais 
lenta que sob luz UVA artificial (Figura 44), ao contrário das observações constantes na 
literatura (GERNJAK et al., 2003). Referida discrepância deve estra associada ao baixo 
aproveitamento de fótons no reator utilizado neste trabalho, quando comparado a 




concentradores parabólicos melhor fabricados. 
  Ensaios usando radiação solar também foram desenvolvidos em um reator tipo 
CPC, utilizando-se 10 L de solução aquosa contendo a mistura dos estrogênios E1, E2 e 
EE2 em concentração de 20,0 µg L-1. O tratamento consistiu de duas etapas: na primeira, 
as amostras foram submetidas a processos Fenton (sem luz) por 30 min. Na segunda, as 
amostras foram passadas pelo reator CPC com vazão de 0,5 L min-1, o que representou 
um tempo de exposição de cerca de 3 min por ciclo de tratamento. 
Nestas condições, a degradação dos estrogênios por processos de fotólise foi 
praticamente inexistente, o que é coerente com a baixa intensidade de radiação UVC 
registrada (32,5 W cm-2). 
Aproximadamente 45% de degradação dos compostos foi alcançada nos 
primeiros 30 minutos de reação, na ausência de luz (Figura 49), o que é similar ao 
observado nos estudos em escala de bancada (Figura 44). Na presença de luz, os 
estrogênios foram quase completamente degradados após o quarto ciclo de tratamento, o 
que implicou em um tempo de reação de 12 minutos.  
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Figura 49. Remoção dos estrogênios E1, E2 e EE2, 20,0 g L-1, por processos foto-
Fenton em reator solar (CPC). 10L de solução. Vazão: 0,5 L min-1. (Condições iniciais: 15 








O monitoramento das formas ferrossas (Figura 50A) mostrou um pequeno 
consumo dos íons ferrosos nos primeiros 30 minutos, sem, no entanto, ser observado um 
aumento na concentração dos íons férricos. Nos processos irradiados, entretanto, um 
equilíbrio entre as formas férricas e ferrossas permitiu concentrações residuais de Fe2+ 
entre 5 e 8 mg L-1, durante todo o processo. Por outro lado, a diminuição observada no 
teor de ferro total pode ser devida à precipitação de formas férricas ou a sua 
complexação com ácidos carboxílicos produzidos durante o tratamento (ZAPATA et al., 
2010; FRONTISTIS et al., 2011). 
Ainda, observa-se um baixo consumo de peróxido de hidrogênio (Figura 50B), o 
que é coerente com o baixo consumo registrado em processos Fenton e com o reduzido 
tempo de irradiação a que as amostras foram submetidas. 
 
 




























































Figura 50. Acompanhamento da concentração de (A) formas ferrosas e férricas e de (B) 
H2O2 durante a degradação de E1, E2 e EE2, 20,0 g L-1, por processos foto-Fenton em 
reator solar CPC. 10L de solução. Vazão: 0,5 L min-1. (Condições iniciais: 15 mg L-1 de 
Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2 e pH 3,0).  
 
 
Estes resultados estão de acordo com antecedentes da literatura, que 
demonstram a elevada eficiência de degradação dos processos Fenton assistidos por luz 
solar simulada na degradação de EE2 (200 g L-1), até em amostras fortificadas de 
esgoto (FRONTISTIS et al., 2011). Neste estudo, a completa remoção do estrogênio foi 
constatada em 15 min de tratamento, observando-se, porém, 50% de mineralização do 
carbono orgânico dissolvido, mesmo após tratamentos de 180 min. 




Em relação à alternância entre processos Fenton e foto-Fenton ocorrida em 
nossos estudos pouca informação encontra-se disponível na literatura. Estudos 
realizados por Herrera et al. (1998) demonstraram que a alternância de processos Fenton 
e foto-Fenton pode gerar subprodutos que auxiliam no processo final de degradação. 
Alternando processos Fenton e foto-Fenton, Gernjak et al. (2006) demonstraram 
haver completa degradação e mineralização do herbicida alachlor, com mineralização 
entre 85-95% do carbono orgânico dissolvido, com redução do tempo de exposição à luz 
nos processos foto-Fenton quando esses são combinados com processos Fenton. 
Entretanto, estudos realizados por Vilar et al. (2012) em reator solar CPC mostraram que 
a alternância entre processos Fenton e foto-Fenton não contribuiu para a oxidação de 
lixiviados de aterro sanitário.  
De modo geral, os resultados mostram que na sua forma foto-assistida, o 
processo Fenton apresenta ótimas condições para fazer parte de uma rotina de 
tratamento em grande escala, principalmente em função da clara possibilidade de se 
utilizar radiação solar. Além disso, as degradações para os estrogênios E1, E2 e EE2 
ocorreram em curto intervá-lo de tempo, o que se mostra semelhante ao observado nos 
estudos de degradação por fotocatálise com TiO2. 
Nos processos Fenton, entretanto, uma séria limitação operacional resulta da 
necessidade de se manter condições ácidas (pH 3), de maneira a evitar a precipitação 
das formas férricas geradas no decorrer do processo (MALATO et al., 2009). Para 
contornar estes inconvenientes, formas imobilizadas de ferro têm sido propostas, 
incluindo formas ferrosas, férricas e, inclusive, óxidos férricos. Além de aumentar a faixa 
operacional de pH, o uso de catalisadores suportados permite o reuso dos materiais (HE 
et al., 2002; SOON e HAMEED, 2011), o que se mostra relevante para o 
desenvolvimento de sistemas de tratamento em grande escala. 
 
5.4.3 Sistema Fenton heterogêneo 
5.4.3.1 Preparo e caracterização do fotocatalisador 
A quitosana é uma forma polimérica natural, obtida a partir da reação de 
desacetilação parcial da quitina (Figura 51), considerada como o principal constituinte do 
exoesqueleto de crustáceos aquáticos (FIORI, 1996). O processo de desacetilação 
(Figura 51) envolve a remoção dos grupos acetil da cadeia molecular da quitina, 
resultando em grupos amino livres (-NH2), por meio da reação de hidrólise alcalina em 
altas temperaturas (ABDEL-FATTAHETAL, 2007). 
Estruturalmente, a quitosana é formada pelos copolímeros -(1→4)-2-amino 2-
desoxi-D-glicose e -(1→4)-2-acetamida 2-desoxi-D-glicose, com a presença de grupos 




amino e grupos hidroxila primários e secundários que podem ser quimicamente 



















Quitina Quitosana  
 
Figura 51. Esquema representativo de obtenção da quitosana através da reação da 
desacetilação da quitina 
(Fonte: Souza, 2009). 
 
A quitosana tem alto potencial para adsorção de íons metálicos, corantes e 
proteínas. Adicionalmente se mostra atóxica, hidrofílica, biocompatível e bactericida, 
características estas que tem propiciado inúmeras aplicações de relevância, com 
destaque para o tratamento de água, produção de cosméticos, de medicamentos, de 
aditivos alimentícios e na preparação de membranas semipermeáveis e no 
desenvolvimento de biomateriais (MACEDO et al., 2004). Recentemente, o seu uso como 
suporte de formas férricas passíveis de utilização em processos Fenton foi demonstrada, 
com excelentes resultados na degradação de corantes têxteis (SOUZA, 2009). 
Empregando o método de preparo descrito em 4.3.7 (p. 63) foram obtidas esferas 
de quitosana de aproximadamente 2 a 3 mm de diâmetro, contendo ferro adsorvido. 
Estudos de caracterização realizados por difração de raios-X (Figura 52) sugerem a 
presença de goethita (FeO(OH)), o que se justifica, em função, da imobilização de formas 
ferrosas ter sido realizada na presença de oxigênio dissolvido e sem um rigoroso controle 
de pH.  
O sinal característico da quitosana reticulada (2º, XU et al., 2005; SOUZA et 
al., 2010) é significativamente modificado com a inclusão de ferro, o que, de maneira 
geral, implica em também significativa redução da sua cristalinidade. É importante 
observar que após 7 ciclos de uso os sinais da forma cristalina do óxido férrico 
desaparecem, provavelmente dando lugar a uma espécie amorfa. 
 
 
















Matriz de quitosana reticulada: 
 sem ferro  com ferro (nova)
 com ferro (usada 1x) 
 com ferro (usada 7x)
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Figura 52. Difratogramas de Raios-X das esferas de quitosana reticuladas com 
glutaraldeído sob diferentes situações de uso e padrões de difração para diferentes 
formas cristalinas de ferro.  
 
 
A presença de ferro na forma de goethita (Fe3+) se mostra interessante, em razão 
de referido óxido apresentar propriedades fotocatalíticas em comprimentos de onda entre 
310 e 500 nm (ORTIZ DE LA PLATA et al., 2008), o que sugere aplicabilidade em 
processos assistidos por radiação solar. Adicionalmente, vários trabalhos têm relatado a 
degradação de compostos orgânicos persistentes por processos foto-Fenton 
heterogêneos envolvendo o uso de goethita, com resultados bastante promissores (HE et 
al., 2005; ZHAO e HU, 2008, ZHAO et al., 2008; LAN et al., 2010; ZHAO et al., 2010a, 
2010b; MOLINA et al., 2012). 
Análises realizadas por espectroscopia paramagnética eletrônica (EPR) (Figura 
53) confirmam a presença de ferro na matriz de quitosana (banda larga centrada em 
aproximadamente 3000 G) e a inclusão de ferro em domínios diluídos pelo processo de 
imobilização (banda larga entre 1500 e 2000 G). O estreitamento deste sinal com o uso 
do material sugere modificação da forma férrica, enquanto que o surgimento de uma 
banda estreita na região de 3500 G sugere a presença de radical livre em matéria 
orgânica, provavelmente decorrente de alterações na matriz de quitosana. 
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Figura 53. Espectros de EPR das esferas de quitosana/ferro, obtidos a temperatura 
ambiente, sob diferentes situações de uso. 
 
 
A concentração de ferro na matriz de quitosana e nas esferas de quitosana/ferro 
foi medida por espectrometria de emissão ótica com fonte de plasma indutivamente 
acoplado, após dissolução dos materiais sólidos em ácido nítrico concentrado. Nesta 
avaliação foi constatada um teor de cerca de 34 mg g-1 de ferro na matriz de quitosana e 
da ordem de 170 mg g-1 após a incorporação de ferro (Tabela 22). Além disso, na análise 
de catalisadores submetidos a vários ciclos de tratamento foram encontradas 
concentrações bastante similares, o que, em primeira análise, sugere a ocorrência de 
processos Fenton heterogêneos. 
 
 
Tabela 22. Teor de ferro na matriz de quitosana e nas esferas de quitosana modificada 
com ferro após ciclos de uso. 
Amostra Massa de ferro (mg/g amostra seca) 
Massa de ferro 
(mg/10 g de esfera úmida) 
Quitosana pura 33,80 - 
Quitosana/ferro (usada uma vez) 168,92 115,63 
Quitosana/ferro (usada 7 vezes) 167,03 116,71 
 
 
Segundo Zhao e Hu. (2008), a quantidade de ferro presente no catalisador é um 
dos fatores mais importantes na fotoatividade dos catalisadores suportados. Por outro 
lado, é bastante comum que processos Fenton heterogêneos sejam aplicados na 
presença de fotocatalisadores contendo entre 9 e 12% de ferro (DEMARCO et al., 2003; 
ZHAO e HU, 2008, ZHAO et al., 2008, 2010a, 2010b), embora atividade fotocatalítica seja 




observada em concentrações de até 2% (ZHAO e HU, 2008). 
Medidas por fluorescência de raios-X de energia dispersiva (Tabela 23) 
demonstraram que o ferro depositado na quitosana concentrou-se principalmente na 












ferro (usada 1x) 
Quitosana com 
ferro (usada 4x) 
Superfície interna 0,13±0,07 0,86±0,12 0,70±0,10 
Superfície externa 0,27±0,10 0,21±0,08 0,13±0,07 
 
 
Juntamente com imagens da quitosana reticulada, antes e após deposição de 
ferro, são mostradas imagens de microscopia eletrônica de varredura (MEV) da superfície 
interna e externa das esferas, com aumento de 5000 vezes (Figura 54). As imagens de 
MEV permitiram observar uma superfície bastante irregular, com poros de diversas 
dimensões, porém, não foram observadas estruturas cristalinas de goethita na superfície 
do suporte. Esses resultados estão de acordo com as análises de EPR, que demonstram 
a inserção de ferro em domínios diluídos. 
Diferentemente dos nossos resultados, estudos de caracterização de um 
catalisador goethita-resina catiônica realizados por Zhao et al. (2008a, 2008b, 2010a) 
demonstraram o recobrimento da superfície da resina por cristais de goethita.  
Por sua vez, imagens de mapeamento químico mostraram maior quantidade de 
ferro no interior das esferas do que na sua superfície (Figura 55), confirmando os 

















Figura 54. Imagens das esferas de quitosana (A) antes da adsorção de ferro; (B) depois 
da adsorção de ferro; (C) MEV da superfície externa e (D) interna, da quitosana sem 
adsorção de ferro, com aumento de 5000x; (E) MEV da superfície externa e (F) interna, 















Figura 55. Mapeamento químico da superfície (A) interna e (B) externa do ferro 









Estudos desenvolvidos por Ngah et al. (2005) avaliaram a potencialidade da 
quitosana reticulada com glutaraldeído na adsorção de Fe2+ e Fe3+, visando a sua 
aplicação como material adsorvente, constatando que a estrutura apresenta poros 
suficientemente grandes para permitir a absorção desse íons com melhor absorção de 
íons férricos em relação à íons ferrosos. 
Apesar de não terem sido realizados ensaios de especiação da forma de ferro 
presente, Gamblin et al. (1998) investigaram a estrutura da quitosana complexada com 
ferro e utilizaram a espectroscopia Mossbauer para elucidar a estrutura química e os 
sítios de ligação do ferro na molécula de quitosana. Os resultados mostraram que ambos 
os grupamentos da quitosana, amino (-NH2) e hidroxila (-OH) complexam íons Fe3+ e que 
mais de uma cadeia do polímero estão envolvidas na formação desses complexos. 
Esses resultados demonstram que o processo empregado na adsorção de ferro 
pelas esferas de quitosana foi efetivo. Entretanto o ferro encontra-se disperso 
principalmente no interior das esferas principalmente sob a forma de goethita. Além 
disso, o ferro muda a sua estrutura ao longo do reuso passando para uma forma amorfa, 
porém sem perda significativa para o meio reacional. 
 
5.4.3.2 Sistema Fenton heterogêneo sob luz artificial  
Inicialmente, o efeito do pH e da massa de catalisador suportado na eficiência de 
degradação do sistema foto-Fenton heterogêneo foi avaliado, utilizando-se o 
planejamento fatorial completo apresentado na Tabela 7. Neste estudo foi considerada, 
apenas, a degradação de E2 e EE2 em concentração de 100,0 g L-1, em razão das 
facilidades encontradas no seu monitoramento por HPLC-Flu, sem a necessidade de 
métodos preliminares de pré-concentração. 
Os resultados (Tabela 24) indicam um efeito negativo do pH e um forte efeito 
positivo da massa de catalisador, o que faz com que degradações da ordem de 70% 
sejam observadas nas condições do experimento 3, em 30 min de tratamento. 
O positivo efeito da massa de catalisador é fato bem conhecido, inclusive em 
estudos de degradação de 17-estradiol por processos foto-Fenton assistidos por 
goethita suportada em resina (ZHAO e HU, 2008). Entretanto, estes resultados devem 
ser interpretados com cautela, em razão da elevada capacidade de adsorção 
apresentada por alguns suportes. Com o uso de uma resina catiônica de base polimérica 
de estireno divinilbenzeno como suporte, por exemplo, a adsorção do estrogênio E2 
evoluiu de 17 para 97%, elevando-se a concentração de catalisador suportado de 2 para 
50 g L-1, provavelmente em decorrência de ligações de hidrogênio entre o estrogênio e o 
material de suporte (ZHAO et al., 2010a). 




Tabela 24. Condições avaliadas na otimização do processo foto-Fenton heterogêneo, E2 
e EE2 = 100,0 g L-1, (Tempo = 30 min, H2O2 = 100 mg L-1, Volume de solução = 210 
mL). 
 
VARIÁVEL Nível (-)   Ponto central Nível (+)  
DEGRADAÇÃO (%) pH 3 5 7 
Massa Quit/Fe(g) 10 20 30 
ENSAIO pH QUIT/Fe E2 EE2 
1 - - 40  46  
2 + - 20  21 
3 - + 68  70  
4 + + 58  60  
5 (A/B) 0 0 34±9  35±5 
 
VARIÁVEL EFEITOS E2 EE2 
pH - 15 - 17 
massa de quitosana/Fe + 33 + 31 
pH X massa  + 5 + 7 
desvio médio (duplicatas) 9 5 
 
Segundo relatos da literatura a quitosana apresenta uma elevada capacidade de 
adsorção de espécies inorgânicas e orgânicas (CHATTERJEE et al., 2007; NGAH et al., 
2011; SHEN et al., 2011). Ensaios de adsorção de E2 e EE2, empregando 10 e 30 g de 
catalisador suportado, indicaram adsorções de 5% e 15%, respectivamente, confirmando 
a tendência de maior adsorção em presença de maiores quantidades de quitosana/Fe.  
O efeito do pH é de difícil interpretação, uma vez que influencia tanto a lixiviação 
de ferro do suporte, como a ocorrência de reações Fenton. Desta forma, uma análise 
aprofundada do seu efeito implica na necessidade de se discutir os mecanismos de 
reação envolvidos no sistema heterogêneo, o que será motivo de um item específico, 
logo a seguir.  
Porém, segundo Zhao et al. (2010a) a goethita é carregada positivamente em pH 
ácido, o que favorece a interação com E2. Além disso, estudos de diversos autores (HE 
et al., 2002; ZHANG et al., 2008; ZHAO et al., 2010a;) demonstraram melhora de 
eficiência em valores mais baixos de pH, porém vários fatores podem influenciar nesse 
processo, principalmente a atração entre analito e catalisador. Chen et al. (2012), por 
exemplo, testaram o processo foto-Fenton heterogêneo com ferro suportado a um ligante 
macrocíclico para degradar EE2 e obtiveram melhores resultados em pH 10,2. 
Em função de um dos principais argumentos para a utilização de catalisadores 
suportados ser o aumento na faixa operacional de pH, os estudos subsequentes foram 
realizados em pH 7, mesmo em detrimento da eficiência do processo. 
Em relação à massa, menores velocidades são esperadas com menores 
quantidades do catalisador por causa da limitação imposta pela transferência de massa 




em catalisadores suportados, entretanto maiores massas favorecem o processo de 
adsorção e proporcionam menor penetração de luz na solução, por isso, menor massa de 
catalisador foi selecionada, de maneira a favorecer a ocorrência de processos 
heterogêneos.  
Estudos cinéticos por processos Fenton (escuro) e foto-Fenton assistido por 
radiação UVA proveniente de uma lâmpada a vapor de mercúrio de alta pressão foram 
realizados em presença de 100 mg L-1 de H2O2 e demais condições definidas acima. 
Nestas condições, degradações da ordem de 30% foram observadas em estudos de 
degradação de E2 e EE2 por processos Fenton (Figura 56). No mesmo período, o 
consumo de peróxido foi mínimo, assim como a concentração de formas solúveis de ferro 
(Figura 57). 
Nos processos assistidos por radiação UVA, a degradação dos estrogênios se 
processa rapidamente, alcançando remoções praticamente completas em tempos de 
reação de 90 min (Figura 56). Neste caso, o peróxido foi completamente consumido no 
processo e maiores concentrações de ferro solúvel foram observadas (Figura 58). Esses 
resultados sugerem, em primeira análise, importante participação da radiação no 
mecanismo de degradação. 
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Figura 56. Degradação dos estrogênios por processos Fenton e foto-Fenton aplicados na 
presença de quitosana modificada com ferro (Estrogênios: 100,0 g L-1, 210 mL, pH: 7, 

























































Figura 57. Acompanhamento da concentração de (A) formas ferrosas e férricas e de (B) 
H2O2 durante a degradação de E2 e EE2 por processos Fenton heterogêneos.  
 
 

























































Figura 58. Acompanhamento da concentração de (A) formas ferrosas e férricas e de (B) 
H2O2 durante a degradação de E2 e EE2 por processos foto-Fenton heterogêneos.  
 
 
Em estudos de degradação de E2 por processos foto-Fenton assistidos por 
goethita suportada em uma resina catiônica, Zhao e Hu (2008) obtiveram 86,4% de 
degradação após 8 horas de exposição em pH 7. Em pH 3, remoções de 98,2% foram 
observada após 8 horas. Os autores observaram pouca alteração do pH durante o 
período total de reação. Seus estudos demonstraram ainda que a estrogenicidade do 




meio só foi eliminada após 22 horas de tratamento. 
É importante salientar que em nossos estudos o fotocatalisador apresentou uma 
melhora na capacidade de degradação após o primeiro ciclo de reuso, permitindo 
completa remoção dos estrogênios em tempos de reação de 60 min a partir do terceiro 
ciclo (Figura 59). 
Em função da concentração de ferro na matriz de suporte ter permanecido 
praticamente constante após 5 ciclos de reuso e em razão das mudanças observadas no 
perfil de difração (Figura 52) e nos especros EPR (Figura 53) do catalisador sólido, 
postula-se que o tratamento possa induzir a formação de formas férricas amorfas, 
algumas das quais podem apresentar maior atividade catalítica do que a própria goethita.  
De acordo com resultados apresentados por Huang e Huang (2008, 2009), formas 
amorfas de óxidos de ferro são mais eficientes do que goethita na degradação de fenol 
por processos Fenton. Resultados similares foram relatados por Li e Zhang (2010), 
utilizando FeOOH amorfo suportado em cinzas. 
 













































Figura 59. Degradação dos estrogênios E2 (A) e EE2 (B) por processos foto-Fenton 
aplicados na presença de quitosana modificada com ferro (Estrogênios: 100,0 g L-1, 210 
mL, pH: 7, massa de fotocatalisador: 10 g, H2O2: 100 mg L-1). 
 
 
Em relação a alteração estrutural do ferro, Huang e Huang (2009) sugerem que 
ferro pode ser lixiviado da estrutura, após complexação com o ácido oxálico que é 
formado em etapas iniciais da reação. A geração de complexos Fe-oxalato permitiria a 
ocorrência de reações Fenton homogêneas, sendo que, posteriormente, a degradação do 
oxalato induziria um aumento do pH e a precipitação de formas amorfas de ferro que 
podem ser readsorvidas na superfície do suporte. Mais recentemente estas observações 
foram corroboradas por Lan et al. (2010). 




Li e Zhang (2010) observaram a presença de ferro solúvel em concentrações da 
ordem de 0,3 mg L-1, sugerindo que em pH 7 o ferro lixiviado é rapidamente hidrolisado a 
outras formas estáveis e menos solúveis de ferro, porém com grande contribuição para o 
processo global, mesmo nesse nível de concentração.  
Recentemente Carra et al. (2012) demonstraram que o aporte contínuo de íons 
ferrosos a uma solução em pH 7 causa diminuição do valor de pH por contínua hidrólise 
dos íons ferrosos, com posterior desenvolvimento da reação em pH próximo a 3,0, e 
precipitação das espécies ferrosas formadas. 
Para verificar as observações relatadas anteriormente, o pH foi monitorado 
durante um processo de degradação, observando-se os resultados apresentados na 
Figura 60. Estes resultados corroboram a significativa acidificação do meio nos primeiros 
60 min de reação, o que pode ser explicado pela hidrólise do ferro solúvel e pela geração 
de subprodutos ácidos decorrentes do processo de degradação. Por sua vez, a elevação 
do pH até valores próximos a 4, após 60 minutos de tratamento, sugere a degradação do 
ácido oxálico inicialmente formado.  
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Figura 60. Evolução do pH durante processo de degradação dos hormônios E2 e EE2 
por processos foto-Fenton aplicados na presença de quitosana modificada com ferro 
(Estrogênios: 100,0 g L-1, 210 mL, pH: 7, fotocatalisador: 10 g, H2O2: 100 mg L-1). 
 
 
Em função da possibilidade levantada por Carra et al. (2012), o monitoramento de 
íons ferro e pH foi realizado durante o processo de adsorção dos hormônios em pH inicial 
neutro e utilizando-se 30 g de esferas de quitosana/Fe. Após 180 minutos verificou-se a 
diminuição do pH de 7,0 para 4,0 e a presença de formas solúveis de Fe2+ da ordem de 
0,70 mg L-1, praticamente sem presença de Fe3+ em solução nem formação de 
precipitados de ferro. O uso de maior massa de fotocatalisdor permitiu a lixiviação de 




uma maior quantidade de íons ferrosos em solução, observação que é coerente com os 
resultados obtidos por Zhao e Hu (2008), em relação à lixiviação de ferro.  
Segundo dados da literatura (MALATO et al., 2009) formas hidrolisadas de ferro, 
como Fe(OH)3 são ressolubilizadas somente em pH ≈ 1,0 e 1,5, porém, podem ser 
redissolvidos por agentes complexantes como ácido oxálico ou por processo de 
fotolixiviamento.   
Buscando verificar a influência de baixas concentrações de íons ferrosos em 
processos foto-Fenton homogêneos, dois novos ensaios foram realizados empregando-
se Fe2+ em concentração de 0,50 e 0,30 mg L-1. Nestas condições (Figura 61), 
degradações praticamente completas foram observadas após 90 minutos de tratamento, 
resultado este um pouco inferiores aos obtidos com o reuso das esferas de quitosana-Fe 
(Figura 59). 
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Figura 61. Degradação dos estrogênios por processos foto-Fenton aplicados na 
presença de 0,50 e 0,30 mg L-1 de Fe2+ em solução. A0 medido após 5 minutos de 
experimento Fenton. (Estrogênios: 100,0 g L-1, 210 mL, pH: 7, H2O2: 100 mg L-1). 
 
 
No mesmo período também foi monitorado o pH (Tabela 25), o consumo de 
peróxido e a concentração de íons ferro em solução (Figura 62). 
Os dados da Figura 62 mostram baixo consumo de peróxido durante os 
processos, acompanhado de decréscimo da concentração de íons ferrosos, juntamente 
com o pH do meio (Tabela 25), porém, com degradações da ordem de 60% para os 
estrogênios E2 e EE2 nos primeiros 30 minutos de reação (Figura 61). A variação do pH 
está de acordo com os resultados do processo de adsorção, não sendo observada a 
deposição de formas menos solúveis de ferro, o que novamente pode ser explicado por 




fotocorrosão das formas ferrosas, ou formação de complexos Fe-oxalato, em acordo com 
observações de alguns autores (HUANG e HUANG, 2008, 2009; LAN et al., 2010; LI e 
ZHANG, 2010; DOPAR et al., 2011).  
Em relação à velocidade de degradação, os resultados foram surpreendentes, 
ainda mais se considerarmos que parte dos íons ferrosos atuou no processo de redução 
do pH. Entretanto, pode-se admitir que o rápido processo inicial de degradação leva à 
formação de subprodutos de menor massa, como ácido oxálico, melhorando o processo. 
Alguns estudos têm mostrado que a adição de ácido oxálico em processos foto-Fenton 
melhoram os resultados de degradação em valores de pH entre 4,0 e 6,0 (JEONG e 
YOON, 2005; HUANG et al., 2010).  
 
 
Tabela 25. Monitoramento do pH durante a degradação de E2 e EE2 por processos foto-
Fenton homogêneo empregando 0,30 mg L-1 de Fe2+. 
 
 Adsorção (Fenton) Foto-Fenton 
Tempo (min) 0 1,5 3,0 5,0* (0) 30 60 90 120 
pH 6,98 6,52 6,58 6,59 5,82 4,73 4,65 4,24 
* O tempo 5 min para adsorção corresponde ao tempo zero (0) do processo 
foto-Fenton. Nesse período a lâmpada permaneceu desligada, ocorrendo 
somente processo Fenton 
 
 
Em um estudo complementar foi avaliada também a possibilidade do ferro 
existente na matriz de quitosana ser responsável pela degradação no processo foto-
Fenton. Assim, ensaios de adsorção e degradação com quitosana reticulada (sem adição 
de ferro) foram realizados nas mesmas condições relatadas anteriormente. Os resultados 
(Figura 63) mostraram que o ferro estrutural da quitosana também permite a degradação 
dos estrogênios, porém a uma velocidade bem menor que a observada nos processos 
que utilizam quitosana modificada. Degradações superiores a 95% só foram obtidas após 
180 minutos de reação. Além disso, o acompanhamento do pH mostrou apenas um 
pequeno decréscimo, variando de 7,0 para aproximadamente 6,3 após 90 minutos de 
uso, quando permaneceu estável até 180 minutos. 
 

































[Fe2+]i = 0,30 mg L
-1
 















































































Figura 62. Acompanhamento da concentração de H2O2 (A e C) e de formas ferrosas e 
férricas (B e D) durante a degradação de E2 e EE2 por processos foto-Fenton 




Estes resultados sugerem baixa contribuição do ferro existente na estrutura da 
quitosana, empregando um mecanismo diferente para o processo de degradação da 
amostra aquosa.  
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Figura 63. Degradação dos estrogênios por processos foto-Fenton aplicados na 
presença de quitosana sem adsorção de ferro (Estrogênios: 100,0 g L-1, 210 mL, pH: 7, 
massa de fotocatalisador: 10 g, H2O2: 100 mg L-1). 
 
 
5.4.3.3 Estudos de degradação em processos Fenton heterogêneo sob luz solar natural 
Estudos de degradação por processos foto-Fenton heterogêneo foram realizados 
no reator parabólico de bancada, utilizando-se as condições previamente definidas (10 g 
de esferas de quitosana-Fe, 100 mg L-1 de H2O2 e pH 7,0). Soluções dos estrogênios E2 
e EE2 em concentração de 100 g L-1 foram tratadas por 5 min por processos Fenton e a 
seguir expostas à luz solar por tempos de até 120 minutos. Nestas condições, 
degradações da ordem de 40% e 50% foram observadas para E2 e EE2, 
respectivamente (Figura 64), resultado bastante inferior ao observado em processos 
assistidos por radiação artificial UVA.  
O monitoramento de H2O2 e de formas ferrosas e férricas (Figura 65) permitiu 
verificar um baixo consumo do peróxido e a presença de pequenas quantidades de Fe2+ e 
Fe3+ em solução. O acompanhamento do pH (Tabela 26) demonstrou que o período de 
homogeneização inicial provocou um queda do pH para valores próximos a 4,0, e 
permaneceu praticamente inalterado durante todo o processo. 
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Figura 64. Degradação dos estrogênios por processos foto-Fenton heterogêneos em 
reator parabólico sob luz solar. (10 g de esferas de quitosana-Fe, 100 mg L-1 de H2O2 e 
pH 7,0, E2 e EE2 a 100,0 g L-1) 
 










































Tempo (min)  
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Figura 65. Acompanhamento da concentração de (A) formas ferrosas e férricas e de (B) 
H2O2 durante a degradação de E2 e EE2 por processos foto-Fenton heterogêneo em 
reator parabólico sob luz solar 
 
Assim como já havia sido constatado nos processos Fenton homogêneos, 
realizados em um reator parabólico exposto a luz solar, a eficiência de degradação 
empregando este tipo de reator é limitada quando comparada com a radiação artificail ou 
solar empregando reator CPC. 
Segundo Malato et al. (2009) em processos envolvendo energia solar a 
quantidade de contaminantes degradada é dependente da concentração inicial do 
poluente, do tempo de iluminação e da intensidade do fluxo da energia solar UV. 
Considerando que as reações do processo fenton-heterogêneo sob radiação solar foram 




realizados nas mesmas condições iniciais do processo sob radiação artificial, a diferença 
de degradação pode ser atribuída à intensidade do fluxo incidente. A lâmpada artificial 
proporciona radiação acima de 3 mW cm-2 enquanto a radiação solar emite entre 1,2 e 
2,6 mW cm-2. 
 
Tabela 26. Monitoramento do pH durante a degradação de E2 e EE2 por processos foto-
Fenton heterogêneo sob luz solar natural, empregando 10g de esferas de quitosana-Fe, 
100 mg L-1 de H2O2 e pH 7,0. Soluções dos estrogênios E2 e EE2 a 100 g L-1. 
 
  Adsorção (Fenton) Foto-Fenton 
Tempo (min) 0 5* (0) 30 60 90 120 
pH 7,00 4,71 4,1 3,9 3,9 3,9 
 
* O tempo 5 min para adsorção corresponde ao tempo zero (0) do 
processo foto-Fenton. Nesse período a lâmpada permaneceu 
desligada, ocorrendo somente processo Fenton 
 
Yuranova et al. (2004) relataram a influência da intensidade luminosa na 
degradação do corante Orange II em um processo Fenton heterogêneo, avaliando-se 
intensidades de 0 a 90 mW cm-2.  Uma grande melhora no tempo de degradação ocorreu 
de 0 até 70 mW cm-2, com diferenças muito pequenas observadas entre 70 e 90 mW cm-
2. 
Outra constatação importante está relacionada com a baixa velocidade de reação 
observada nos primeiros 30 minutos de reação (Figura 64). De acordo com antecedentes 
da literatura, a redução dos íons férricos formados inicialmente é um processo lento, que 
pode ser acelerado pela presença de ácidos carboxílcos e quinonas, subprodutos que 
são formados durante o processo de degradação. Dentro deste contexto, particularmente 
importante se mostra a presença de ácido oxálico, que permite um significativo aumento 
na eficiência quântica do processo (CHEN e PIGNATELlO, 1997; MALATO et al., 2009). 
 
 Mecanismo de degradação 
Em função da complexidade do processo, envolvendo superposição de 
mecanismos homogêneos e heterogêneos, acredita-se que a capacidade de degradação 
observada seja uma função de vários fatores, provavelmente agindo sinergicamente. 
Para contribuir com a elucidação das principais vias reacionais, um estudo sistemático 
dos fatores que afetam o processo foi realizado, principalmente levando em consideração 
várias hipóteses discutidas na literatura recente. 
Com o uso de formas imobilizadas de ferro, particularmente óxidos férricos como 
goethita, admite-se que os processos Fenton podem ocorrer em fase homogênea ou 




heterogênea, dependendo das condições de reação. Em geral, três caminhos de reação 
são admitidos para a lixiviação de íons ferro:  
a. Dissolução de ferro em meio ácido, com formação de íons férricos em solução 
que agem como precursores do processo,  
b. Dissolução redutiva de ferro na presença de subprodutos de degradação, como 
quinonas e hidroquinas 
c. Dissolução não redutiva de ferro na presença de subprodutos de degradação, 
como ácidos carboxílicos de cadeia curta, com destaque para o ácido oxálico. 
 
O primeiro caminho considera que baixos valores de pH favorecem a lixiviação de 
ferro (III), o que faz com que processo receba uma maior contribuição de reações em 
fase homogênea (MALATO et al., 2009). Em geral, estima-se que a concentração de 
ferro lixiviado aumenta com o tempo de reação, mas dificilmente ultrapassa a 
concentraçao de 1,0 mg L-1 (eq. 27, ORTIZ DE LA PLATA et al, 2010a). 
 
O=FeOH(s)  +  3H+(aq.)    Fe3+(aq.)  + 2H2O   (27) 
 
O segundo fator que contribui para os processos foto-Fenton é a presença de 
intermediários de reação de caráter quinônico, que podem facilitar a solubilização 
redutiva de ferro, o que também favorece reações Fenton em solução (CHEN e 
PIGNATELLO, 1997; LAN et al., 2010; ORTIZ DE LA PLATA et al., 2010a). Este 
processo pode ser representado pelas equações 28 a 31 (CHEN et al., 2002; MALATO et 
al., 2009), porém só ocorre na presença de substâncias aromáticas.  
 
 
      (catecol) 
 












Adicionalmente, alguns autores salientam a possibilidade de dissolução não 
redutiva do ferro, em função da complexacão preliminar do ferro (III) com um 
intermediário ácido da reação (ácido oxálico), que apresenta maior solubilidade em 
valores de pH entre 4 e 6, faixa de pH em que os hidróxidos de Fe3+ são insolúveis. Após 
a dissolução, o metal transfere elétrons para o ligante seguida de solubilização redutiva 
na presença de radiação (MAZELLIER e SULZBERGER, 2001; ZHAO e HU, 2008; 
HUANG e HUANG, 2009). Esse processo pode ser representado pelas equações 32 a 34 
(MAZELLIER e SULZBERGER, 2001). 
 
≡Fe3+ + L  [Fe3+L]      (32) 
[Fe3+L] + h  [Fe3+L]*  Fe2+ + L.   (33) 
[Fe(OOC-R)]2+ + h  Fe2+ + CO2 + R
.   (34)   
 
Uma representação esquemática das vias reacionais fundamentadas na lixiviação 
preliminar de formas férricas ou ferrosas é apresentada na Figura 66. 
 
   
Figura 66. Representação dos mecanismos de lixiviação de formas férricas e ferrosas a 
partir de óxidos de ferro em processos foto-Fenton. 
 
Além destas três vias que apontam para mecanismos homogêneos, alguns 
autores têm proposto vias reacionais de caráter heterogêneas, as quais têm sido 
observadas em diferentes condições experimentais.  
(31) 




Zhao et. al. (2010a) propuseram que o processo foto-Fenton heterogêneo pode 
ocorrer sem que o ferro seja lixiviado para o meio reacional, basicamente em função de 
processos like-Fenton que ocorrem na superfície do catalisador. Seus resultados são 
embasados em análises por espectroscopia de fotoelétrons emitidos por Raios-X, os 
quais mostraram alteração na proporção de íons Fe2+/Fe3+ na superfície do catalisador 
durante o processo de degradação de E2.  
Gonzáles-Bahamón et al. (2011a) também propuseram este caminho de reação 
para a completa degradação de resorcinol por processo Fenton-Heterogêneo. Eles 
consideraram esta etapa como precursora do início da reação, atingindo completa 
degradação do composto em 40 minutos, quando a concentração de ferro atingiu 0,4 mg 
L-1, decaindo a 0,2 mg L-1 nos 20 minutos posteriores. Nesse mesmo trabalho, estudos 
realizados por processo foto-Fenton homogêneo empregando 0,1 mg L-1 e 0,2 mg L-1 
proporcionaram completa degradação em 100 e 60 minutos, respectivamente, levando a 
conclusão de que exceto nos minutos iniciais, o restante do processo transcorre de forma 
homogênea. As reações propostas nesse trabalho são apresentadas nas equaçõs 35 a 
38. A existência da reação representada na equação 37 também é admitida por Soon e 
Hamed (2011). 
=Fe (III) + H2O2  =Fe (II) + HO. + H+  (35) 
=Fe (II) + H2O2  =Fe (III) + HO. + HO-  (36) 
=Fe (III) + H2O + h  =Fe (II) + HO. + H+  (37) 
R + HO2./HO.    A-COOH+   (38) 
 
Outro trabalho dos mesmos autores (Gonzáles-Bahamón et al., 2011b) propôs 
ainda que o H2O2 sofre interação na superfície do íon férrico, acrescentando duas novas 
reações ao processo, representado pelas equações 39 e 40.  
=Fe (III) + H2O2  =Fe (III)(H2O2)s   (39) 
=Fe (III)(H2O2)s  =Fe (II) + HO2. + H+  (40)   
 
Com o transcorrer da reação, Gonzáles-Bahamón et al. (2011b) admitem ainda 
que o processo forma ácidos carboxílicos que promovem a redução do ferro, porém com 
essa reação ocorrendo na superfície do ferro suportado, e não em solução, como 
mostrado na equação 34. Ao final do processo, com a decomposição dos ácidos de 
cadeia menor, o ferro seria solubilizado, e então poderia voltar para a superfície do 
suporte ou precipitar. Essas reações são representadas pelas equações 41 a 43. Neste 
trabalho, eles comprovaram ainda que o aumento da quantidade de ferro no foto-Fenton 
homogêneo, de 0,2 mg L-1 para 0,3 mg L-1, proporciona a degradação do resorcinol em 
apenas 40 minutos, mesmo tempo gasto no foto-Fenton heterogêneo. Uma diferença 




importante pode ser observada nas curvas de degradação, enquanto o processo foto-
Fenton homogêneo já inicia com uma grande velocidade, no processo heterogêneo 
pouca degradação ocorre nos primeiros 20 minutos de reação, a partir da qual ela se 
processa com grande velocidade. Esse mesmo caminho de reação também é proposto 
por outros pesquisadores (FENG et al., 2003, 2009; BOBU et al., 2008; e HUANG e 
HUANG, 2009). 
=Fe (III) + A-COOH  =[Fe (III)-(OOC-A)]- + H+  (41) 
=[Fe (III)-(OOC-A)]-  =[Fe (II)-(OOC-A)]-    (42)  
=[Fe (II)-(OOC-A)]-  Fe (II) + produtos de oxidação (43)  
   
Em relação ao ataque direto do peróxido de hidrogênio, Ortiz de La Plata et al. 
(2010a) propõe que os radicais hidroxila formados na superfície do Fe3+ tem baixa 
velocidade de difusão, sendo consumidos na própria superfície antes que possam 
alcançar o “bulk” da solução, gerando um caminho improdutivo em termos de geração de 
radicais hidroxila. Entretanto, He et al. (2002) admitem que a interação do peróxido com o 
ferro suportado permite a ocorrência de processos redox catalisados pela radiação que 
levam a formação de ferro em elevado estado de valência (ferril), espécie que permite a 
decomposição da água, com formação de radical hidroxila. 
A formação de ácido oxálico como subproduto de degradação é amplamente 
aceita entre os pesquisadores da área. Navalon et al. (2010) demonstra a formação de 
ácido carboxílicos durante o processo de degradação, principalmente em maiores tempos 
de reação. Por outro lado, subprodutos como catecol e hidroquinona foram observados 
no estágio inicial da reação. Estudos de Zuo e Hoigne (1992, 1993) demonstraram que 
baixas concentrações de ácido oxálico e ferro são capazes de gerar peróxido de 
hidrogênio, que auxilia no desenvolvimento das reações em processos heterogêneos, 
mesmo na ausência de adição de peróxido. Estudos de Lan et al. (2010) comprovaram a 
formação de peróxido empregando baixas concentrações de fero (0,056 mg L-1) e oxalato 
(0,440 mg L-1).  
Pode-se destacar ainda, resultados obtidos por Lan et al. (2010, 2011) que 
observaram a existência de formas ferrosas e férricas complexadas com oxalato na 
superfície do catalisador e no meio reacional, desempenhando um importante papel na 
interação entre reações de superfície e reações em solução. Eles concluíram que após 
30 minutos no escuro, um equilíbrio foi formado entre complexos de Fe(III)-oxalato em 
solução e na superfície dos materiais contendo ferro, com Fe2+ sendo gerado por lenta 
dissolução redutiva na ausência da luz. A presença de íons Fe3+ em solução na ausência 
de luz também foi observada por Catrinescu et al. (2012), o que foi atribuído a reações 
like-Fenton. 




Uma representação esquemática das vias reacionais fundamentadas em 




Figura 67. Representação de mecanismos heterogêneos associados a processos foto-
Fenton aplicados na presença de óxidos férricos. 
 
 
Para verificar o efeito das condições experimentais na lixiviação de ferro a partir 
do catalisador suportado em quitosana foi elaborado um planejamento fatorial 23, 
avaliando-se o efeito do pH (pH 3 e 7), da presença de radiação (sem/com) e do H2O2 (0 
e 100 mg L-1). Os ensaios foram realizados com 5 g de catalisador suportado, suspenso 
em solução aquosa.  
Os resultados, que correspondem à concentração de ferro (II) e ferro total (II e III) 
em tempos de contato de 30 min (Figura 68) e o cálculo dos efeitos das variáveis (Tabela 
27), sugerem efeito insignificante das variáveis estudadas, o que pode estar relacionado 
com a liberação de concentrações muito baixas de ferro solúvel (<1 mg L-1) em todas as 
condições ensaiadas. 
Estudos adicionais realizados na presença de hidroquinona (0 e 20 g L-1) e pH 3 
ou 7, também mostraram concentrações de ferro solúvel inferiores a 0,36 mg L-1, o que 
também demonstra uma escassa influência da sua presença na lixiviação de ferro do 













Figura 68. Representação geométrica do planejamento 23 elaborado para estudar o 
efeito das condições experimentais na lixiviação de ferro do catalisador quitosana/Ferro  
 
 
Tabela 27. Cálculo dos efeitos das variáveis pH, radiação, e H2O2 na lixiviação das 
esferas de quitosana empregando 5 g de esferas, 100 mL de água ultrapura e 30 minutos 
de reação. 
Variável Efeitos Fe ii Fe T 
pH -0,1 -0,2 
H2O2 -0,2 -0,2 
Luz  0,2 0,4 
pH x luz 0,0 -0,1 
H2O2 x luz 0,0 -0,0 
pH x H2O2 -0,0 -0,0 
Desvio médio (triplicata) 0,2 0,3 
 
 
Diante dos resultados apresentados é possível admitir que a rápida diminuição do 
pH nas reações realizadas na presença do catalisador suportado é mais coerente com a 
hidrólise de formas amorfas de ferro existentes no interior das esferas de suporte, o que, 
posteriormente favorece a dissolução do ferro suportado. 
As baixas concentrações de ferro solúvel verificadas nos processos heterogêneos 
e a maior velocidade de degradação observada, em relação a sistemas homogêneos 
operando com baixa concentração de ferro solúvel, são fortes indícios da ocorrência 
simultânea de processos homogêneos e heterogêneos. 
Adicionalmente, a relativamente baixa velocidade de degradação observada em 
processos assistidos por baixa intensidade de radiação (ex. luz solar) sugere que a sua 




presença é fundamental para aceleração do processo, o que é consistente com 
mecanismos baseados na presença de ácidos carboxílicos, em especial ácido oxálico. 
A contribuição dos processos redutivos com participação de compostos 
quinônicos não pode ser descartada, principalmente em se tratando de compostos com 
presença de anel aromático como os estrogênios testados, para os quais ensaios de LC-
MS-MS já comprovaram a formação de subprodutos quinônicos. 
Em função de todos os antecedentes apresentados, é possível admitir a 
ocorrência de processos homogêneos e heterogêneos simultâneos (HUANG e HUANG, 
2008; ZHAO e HU, 2008, ZHAO et al., 2008, 2010a, 2010b; ORTIZ DE LA PLATA et al., 
2010a, 2010b; MOLINA et al., 2012; KRYSA et al., 2011; GONZALES-BAHAMÓN et al., 
2011b), alguns dos quais poderá ser favorecido em condições experimentais específicas 
que dependem, da natureza do óxido férrico e do composto alvo, da acidez do meio e da 
presença de espécies auxiliares (ex. oxalato e quinonas), da quantidade de catalisador e 
de peróxido, dentre outros fatores de relevância. 
 
5.4.3.6. Comentários sobre processos Fenton heterogêneos 
Tal como proposto, sistemas Fenton aplicados na presença de fotocatalisador 
suportado apresentam uma boa capacidade de degradação, mesmo em valores de pH 
próximos à neutralidade. O mecanismo de degradação, entretanto, se mostra bastante 
complexo, em razão de vias reacionais homogêneas e heterogêneas que dependem de 
muitas variáveis operacionais. 
A possibilidade de reuso do catalisador e da utilizaçao de radiação solar merecem 
especial destaque, uma vez que favorecem o desenvolvimento de sistemas de 
tratamento operando em grande escala. 
   
5.5 DEGRADAÇÂO DE AMOSTRAS DE ESGOTO 
5.5.1 Tratamento de estrógenos em amostras de esgoto em escala de bancada 
empregando TiO2 e radiação artificial 
Amostras de esgoto tratado foram coletadas na ETE A, apresentando DQO 
inferior a 100 mg L-1 e pH em torno de 7. As referidas amostras foram fortificadas com 50 
µg L-1 de E1, E2 e EE2 e deixadas em repouso por 24 horas, sob refrigeração. 
Posteriormente, as amostras foram submetidas ao tratamento em escala de bancada 
com TiO2 em suspensão ou suportado, em condições análogas às utilizadas no estudo 
envolvendo soluções padrão aquosas.  
Após o processo de fotocatálise, as amostras foram filtradas em filtro de fibra de 
vidro de 0,6 m, pré-concentradas 100 vezes e levadas para determinação por HPLC-
DAD-Flu.  




Os resultados mostraram que com o uso de TiO2 em suspensão a degradação 
dos estrogênios se processou lentamente, alcançando remoções da ordem de 15% para 
E2 e 47% para EE2, após 60 minutos de reação (Figura 69). Estes resultados são muito 
inferiores aos obtidos em solução aquosa, porém, é importante salientar que após os 
primeiros 15 minutos de tratamento o catalisador começou a formar glóbulos, diminuindo 
consideravelmente sua superfície de contato. 
Com o uso de TiO2 imobilizado em anéis de vidro a remoção média para ambos 
os estrogênios (E2 e EE2) foi da ordem de 84%, após 60 minutos de tratamento. Estes 
resultados são próximos aos obtidos no tratamento de soluções aquosas, porém em 30 
minutos de tratamento. 
 











TiO2 em suspensão: 
 E2  EE2
TiO2 imobilizdo em anéis de vidro:  E2  EE2
 
Figura 69. Tratamento de amostra de efluente de estação de tratamento de esgoto, 
fortificada com com 50,0 µg L-1 de E2 e EE2, por fotocatálise heterogênea com TiO2 em 
suspensão e imobilizado em anéis de vidro. (pH = 7,0) 
  
 Segundo Malato et al. (2009), o tamanho das partículas de TiO2 é afetado 
diretamente pelo pH do meio, sendo menor quanto mais afastada a solução estiver do pH 
do ponto de carga zero do catalisador. Nestas condições não há a rejeição necessária 
para separar as partículas do catalisador no meio líquido, induzindo a agregação do TiO2 
e formação de aglomerados, afetando a capacidade da suspensão para absorver e 
transmitir luz, e exigindo aumento da agitação, a fim de evitar o processo de 
sedimentação. 
 Ainda segundo Malato et al. (2009) em degradações iniciadas em pH superior ao 
pH do ponto de carga zero do TiO2 (PCZ ≈ 6,5), é comum um decréscimo no pH devido à 




formação de ácidos carboxílicos de cadeias menores como produtos de degradação 
antes do processo de mineralização, e liberação de ácidos inorgânicos (HCl, H2SO4, 
HNO3, etc.) produzidos a partir de contaminantes contendo cloro, enxofre e nitrogênio. 
 A oscilação na concentração dos hormônios nas amostras com TiO2 em 
suspensão pode ser devida a não uniformidade da solução, relacionada com a agregação 
e sedimentação do TiO2. Fato semelhante foi observado por Nasuhoglu et al. (2012) em 
amostras do hormônio levonogestrel (LNG) em presença de TiO2 em suspensão. 
 Ainda em relação à diferença de degradação obtida entre amostras aquosas e 
amostras reais, alguns autores relatarem maior eficiência no processo de fotólise de 
amostras de águas naturais, atribuída a presença de matéria orgânica dissolvida 
(CAUPOS et al., 2011; CHOWDHURY et al., 2011). Entretanto, na fotocatálise uma 
menor eficiência dos sistemas empregando amostras naturais em relação a amostras 
aquosas é esperada. Essa diferença está relacionada ao fato dos compostos orgânicos 
competirem pela absorção de fótons com o catalisador, elevarem o consumo dos radicais 
hidroxila gerados e causarem um maior espalhamento da luz. Além disso, a presença de 
substâncias inorgânicas também afeta o processo de fotocatálise (MALATO et al., 2009). 
 Considerando poluentes presentes em águs naturais, Karpova et al. (2007) 
avaliaram a influência de uréia, urina e sacarose na fotocatálise de E2 e EE2, observando 
que sacarose e urina dificultam o processo de degradação, fato não observado para a 
uréia.  
 Frontistis et al. (2012) em ensaios de degradação de EE2 por fotocatálise UVA em 
matrizes aquosas e efluente de uma estação de tratamento, observaram que o tempo 
necessário para completa degradação de EE2 no efluente é três vezes maior que o 
necessário para a matriz aquosa. A diferença foi atribuída à presença de matéria 
orgânica no efluente, bem como à presença de bicarbonatos, cloretos e sulfatos, que 
competem com o hormônio para reação com os sítios ativos do catalisador, bem como 
pelo consumo dos radicais hidroxila gerados. 
Nasuhoglu et al. (2012) estudaram a degradação fotocatalítica de EE2 e LNG em 
amostras aquosas em pH 5,5 e de amostras de esgoto em pH 6,8. Para evitar 
aglomeração e subsequente perda de eficiência, a suspensão de TiO2 foi agitada durante 
uma noite com fornecimento constante de oxigênio, e, posteriormente, sonicada por 30 
minutos antes do início do tratamento. Empregando radiação UVC e solução aquosa, 
após 30 minutos de tratamento foi observada uma remoção de 92% de EE2 por fotólise e 
60% por fotocatálise, porém, em amostras de esgoto, após 40 minutos de tratamento a 
fotólise foi responsável por 36% de remoção enquanto a fotocatálise removeu 59%. A 
redução da eficiência do processo, mesmo aplicando luz de maior energia, foi atribuída à 
complexidade da matriz. 




 Recentemente, Zhang et al. (2012) avaliaram a influência de íons inorgânicos 
(NH4+, NO3- e HPO42-, etc), e matéria orgânica dissolvida, na redução da atividade 
estrogênica de águas coletadas na saída de ETE’s e submetidas à fotocatálise 
empregando TiO2/UVA. Os resultados demonstram que os íons NH4+ e HPO42- mostraram 
um efeito negativo na remoção da estrogenicidade, atribuída a forte adsorção desses 
íons sobre o fotocatalisador. Entretanto, matéria orgânica dissolvida demonstrou ser o 
fator mais importante na inibição fotocatalítica para remoção da atividade estrogênica, 
ficando demonstrado que a fração da matéria orgânica dissolvida contendo ácidos 
húmicos e fúlvicos não somente inibe a remoção fotocatalítica da atividade estrogênica, 
mas também é responsável por um aumento temporário da atividade estrogênica durante 
o processo. Completa remoção da atividade estrogênica foi obtida após 180 minutos de 
tratamento das amostras. 
 Esses resultados comprovam o efeito de competição do meio pela absorção dos 
fótons incidentes, bem como a necessidade de prolongar o tratamento fotocatalítico de 
amostras reais além do tempo necessário para remoção dos estrogênios, caso se deseje 
remover os subprodutos gerados. 
 
5.5.2 Tratamento de estrógenos em amostras de esgoto em reator solar (CPC)  
As mesmas condições iniciais de coleta e fortificação de amostras usadas no 
processo de tratamento de esgoto com TiO2 foram aplicadas nos ensaios em reator CPC 
com radiação solar. As condições de operação do reator CPC foram análogas às 
condições usadas para soluções aquosas em processos Fenton homogêneo. 
Os resultados (Figura 70) demonstraram uma rápida remoção de E2 pelo 
processo Fenton preliminar (T30), enquanto que a remoção de E1 e EE2 foi da ordem de 
80%, após quatro passagens pela unidade fotoquímica. 
 O acompanhamento das concentrações de peróxido e de formas solúveis de ferro 
(Figura 71) seguiu a tendência dos processos Fenton usuais, com pouco consumo de 
peróxido e rápida transformação do ferro II em ferro III. Esses resultados estão de acordo 
com as condições da degradação.  
Em nosso sistema de batelada por recirculação a amostra fica armazenada em 
ambiente sem luz, passando por um curto período de tempo pelo reator, 3 minutos, e 
retornando para um ambiente isento de luz até a completa passagem da amostra. 
Durante o período que permanece no ambiente isento de luz (aproximadamente 17 
minutos) como ainda há peróxido e ferro disponíveis, continua ocorrendo processo 
Fenton e a consequente formação de íons férricos. Como a cinética de regeneração dos 
íons ferrosos é mais lenta que o processo de oxidação do ferro, o que se observa é um 
contínuo aumento da concentração dos íons férricos e diminuição dos íons ferrosos. 




Em amostras aquosas, os radicias hidroxilas gerados no processo eram 
consumidos pelos hormônios e seus subprodutos, levando à quase completa degradação 
dos hormônios após 4 passagens pelo reator CPC (Figura 49). Nas amostras de esgoto, 
devido à competição existente entre os hormônios e as substâncias orgânicas e 
inorgânicas presentes na matriz, esse processo atingiu 80% de degradação no mesmo 
período. 
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Figura 70. Tratamento de amostra de efluente da ETE B, fortificada com E1, E2 e EE2, 
por sistema Fenton, em reator solar CPC. 10 L de solução. (Condições iniciais: 15 mg L-1 
de Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2 e pH 3,0, fortificação 50,0 g L-1 de E1, E2 e EE2). 
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Figura 71. Acompanhamento das concentrações de H2O2 (A) e das espécies de ferro (B) 
durante o tratamento por sistema Fenton, em reator solar (CPC) de amostra de efluente 
da ETE B, fortificada com E1, E2 e EE2 (50,0 g L-1). 10 L de solução. (Condições 
iniciais: 15 mg L-1 de Fe2+, 150 mg L-1 de H2O2 e pH 3,0). 




 Em relação à queda inicial do ferro total, com posterior regeneração da sua 
concentração, Zapata et al. (2010) estudaram a degradação de cinco pesticidas em 
matriz de esgoto através de foto-Fenton solar em reator CPC. Eles observaram uma 
diminuição da concentração de ferro, atribuída à precipitação de hidróxidos férricos que 
iniciam o processo de precipitação entre pH 2,5 – 3,5. Além disso, os autores 
constataram que maiores temperaturas favorecem a precipitação do ferro, porém 
aumentam a velocidade inicial da reação, compensado a diminuição da quantidade de 
ferro disponível, mas prejudicam o processo de mineralização final do meio.  
Em estudos de degradação por processo Fenton, em amostras de ETE contendo 
fármacos e produtos de higiene pessoal, Li et al. (2012), também observaram rápida 
degradação dos analitos e remoção de aproximadamente 17% do carbono orgânico 
dissolvido nos primeiros 4 minutos de tratamento, atingindo 25% após 30 minutos. Nos 
primeiros 20 minutos de reação foi detectada a formação de subprodutos de cadeias 
menores com aldeídos e cetonas alcançando 140 g L-1, e oxalato, acetato e formiato 
atingindo 1,7, 1,2 e 1,2 mg L-1, respectivamente. A detecção de estruturas menores 
derivadas de ácidos ajuda a manter o pH baixo e a complexar os íons ferro, acelerando a 
velocidade de degradação. Segundo Huang e Huang (2009) com o início do processo de 
mineralização esses íons voltam para a solução, aumentando a quantidade de ferro total. 
Os estudos de Frontistis et al. (2011) também demonstram a eficiência dos 
processos foto-Fenton na degradação de EE2 (200 g L-1) em amostras de esgoto 
fortificadas, utilizando-se luz solar simulada, com completa remoção do estrogênio em 15 
min de tratamento. Sob condições Fenton a remoção de EE2 variou entre 67% e 82% 
nos primeiros 7 minutos de reação, relacionado às condições de Fe2+ e H2O2 testadas, 
sendo que após este tempo praticamente não houve variação na concentração do EE2. 
Em relação à matéria orgânica presente na matriz, após 180 minutos de exposição os 
autores constataram 15% de mineralização pelo processo Fenton e 50% no processo 
foto-Fenton, demonstrando a melhor eficiência do processo foto-Fenton, bem como a 
necessidade de tempos maiores de reação para alcançar melhores resultados de 
mineralização. 
Entretanto, é importante salientar que o monitoramento da estrogenicidade 
permitiu constatar significativo aumento desta característica nos primeiros 5 min de 
tratamento, atribuído por Frontistis et al. (2011) à formação de intermediários mais 
estrogênicos do que os compostos de partida, com limitada redução da estrogenicidade 
inicial mesmo após 60 minutos de tratamento. 
 Cabe ressaltar que estudos de fotocatálise empregando TiO2 em amostras 
naturais expostas a luz solar indicaram que o aumento de estrogenicidade está associada 
à degradação da matéria orgânica presente no meio (ZHANG et al., 2012). 




Klamerth et al. (2010) estudaram a degradação de 15 micropoluentes em reator 
solar CPC por associação de processos Fenton e foto-Fenton, em amostras de efluente 
tratado. As amostras foram levemente acidificadas (pH ~ 5,8) para remoção de 
carbonatos e bicarbonatos, sequestrantes de radicais livres e, posteriormente, 
submetidas a 30 minutos de processos Fenton, para homogeneização dos reagentes, 5 
mg L-1 de Fe2+ e 50 mg L-1 de H2O2, com posterior tratamento por exposição à luz solar 
por aproximadamente 4,5 horas. Eles observaram degradação superior à obtida com 
amostras laboratoriais de esgoto sintético fortificadas com os analitos de interesse (> 
94%), porém com mesma taxa de redução do carbono orgânico dissolvido (~20%), 
atribuído a presença de ácidos húmicos na amostra natural. Além disso, testes de 
toxicidade realizados com V. fisheri demonstraram um aumento da toxicidade, atribuído à 
formação de intermediários mais tóxicos para testes no efluente quando comparado com 
o esgoto sintético, como consequência da metéria orgânica presente no meio. 
Os resultados apresentados confirmam o potencial do tratamento por processos 
Fenton em reator solar CPC para tratamento de contaminantes em baixas concentrações, 
tanto em sistemas destinados para purificação de água como em efluentes de esgoto. 





Para quantificação dos estrogênios em fase aquosa, métodos analíticos 
fundamentados em cromatografia em fase líquida de alta eficiência foram estabelecidos, 
utilizando-se detecção UV e de fluorescência. Em geral, foi observada uma excelente 
resolução entre os picos das espécies de interesse, uma adequada linearidade das 
curvas analíticas (R>99%) e limites de quantificação de 0,05 e 0,01 mg L-1, para detecção 
UV e de fluorescência, respectivamente. 
Um método de extração em fase sólida foi também estabelecido, recorrendo ao 
uso de fase sorbente de octadecilsílica (C18). Recuperações entre 88 e 104% foram 
observadas para E2, EE2 e E3 em concentrações da ordem de 0,01 g L-1, com desvios 
típicos entre 2 e 13%.  
A análise de amostras de esgoto (bruto e tratado) por SPE/HPLC-Flu se mostrou 
bastante complexa, em função da presença de interferentes que apresentam forte 
emissão. Desta forma, somente foi possível à quantificação de E2 e EE2, sendo 
determinados valores de concentração coerentes com antecedentes da literatura. 
Nos estudos de degradação em escala de bancada foi possível verificar uma 
elevada eficiência de degradação dos processos fotocatalíticos fundamentados no uso de 
TiO2, em geral permitindo remoções da ordem de 80% em apenas 5 min de tratamento. O 
uso de radiação solar também proporcionou resultados favoráveis, permitindo remoção 
praticamente completa dos estrogênios em tempos de reação de 15 min. O uso de TiO2 
suportado em anéis de vidro permitiu uma eficiente remoção de estrogênios em solução 
aquosa em tratamentos de 60 min, o que representa uma promissora alternativa para a 
remediação contínua de resíduos contendo este tipo de poluentes. 
Processos Fenton se mostraram pouco eficientes na degradação de estrogênios, 
mesmo sendo utilizados em fase homogênea. Entretanto, na sua versão foto-assistida, os 
processos homogêneos permitiram uma rápida degradação dos compostos alvo, em 
tratamento de aproximadamente 15 min. O uso de formas imobilizadas de ferro permitiu a 
degradação completa dos estrogênios em tratamentos de 60 min. Neste caso, estima-se 
que a degradação é uma função de mecanismos homogêneos e heterogêneos que 
ocorrem de maneira simultânea. O uso de formas imobilizadas de ferro em presença de 
luz solar apresentou bons resultados quando comparados com dados disponíveis na 
literatura, entretanto ainda precisa ser aprimorado para proporcionar alta eficiência em 
intervalos de tempo similares aos obtidos em ensaios de bancada.  
O uso de reator solar tipo CPC permitiu elevada eficiência de degradação de 
estrogênios em amostras de esgoto por processos Fenton homogêneos. Elevada 
eficiência de degradação de estrogênios em amostras de esgoto também foi observada 
em escala de bancada empregando TiO2 suportadoem anéis de vidro. 




Entretanto, estudos adicionais se fazem necessários para a avaliar o uso de luz 
solar, principalmente no tratamento de amostras de efluente. 
 




7 PERSPECTIVAS FUTURAS 
Diversos estudos futuros podem contribuir para uma melhor compreensão dos 
processos discutidos neste trabalho. Além disso, alguns estudos ainda merecem atenção 
especial, dentre os quais pode-se destacar: 
 
 Monitoramento sistemático de amostras de esgoto bruto e tratado para avaliar 
a presença dos estrogênios em águas da região de Curitiba. 
 Estudos de degradação de estrogênios em amostras aquosas e efluentes 
tratados, empregando radiação solar, TiO2 suportado e reatores de fluxo 
contínuo. 
 Estudos de degradação em escala de bancada de estrogênios em amostras 
de efluentes tratados, empregando processos Fenton heterogêneos. 
 Estudos de degradação de estrogênios em amostras aquosas e efluentes de 
esgoto utilizando-se novos modelos de reatores de fluxo contínuo. 
 Realização de análises por LC-MS para identificação de subprodutos gerados 
nos processos de degradação e elucidação dos possíveis mecanismos de 
reação para os diferentes processos de degradação testados. 
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